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A biodisponibilidade e transporte de metais potencialmente tóxicos para outros 
compartimentos depende, essencialmente, de suas especiação e capacidade em interagir 
com diferentes componentes. Em solos, um dos fenômenos mais importantes que governa 
o destino ambiental desses metais é a adsorção. Esse trabalho buscou investigar o 
comportamento de cobre, chumbo e níquel em solos de uma topossequência do Distrito 
Federal por meio de múltiplas abordagens envolvendo processos de adsorção. Foram 
construídas isotermas de adsorção, as quais foram ajustadas às equações não-lineares dos 
modelos de Langmuir, Freundlich, Temkin e Dubin-Radushkevich para sistemas 
individuais, e de Sheindorf-Rebuhn-Sheintuch para sistemas competitivos. Em sistemas 
individuais, os resultados foram melhor descritos pelo modelo de Freundlich (r2>0,98) 
para o Cu e Pb e pelo modelo de Langmuir para o Ni (r2 > 0,98). A capacidade adsortiva 
dos solos dada pela constante de Freundlich (𝐾𝐹) variou de 0,13 a 0,68 mg g
-1 para o Cu, 
de 0,83 a 2,4 mg g-1 para o Pb e de 0,037 a 0,077 mg g-1 para o Ni. Entre os solos, a 
capacidade em adsorver os metais seguiu a ordem Organossolo (OXs) > Gleissolo 
(GXbd) > Latossolo vermelho 2 (LVw2) > Latossolo vermelho 1 (LVw1) para o Cu e Pb 
e a ordem OXs > GXbd > LVw1 > LVw2 no caso do Ni, mostrando que os solos menos 
intemperizados apresentaram maior quantidade de sítios de adsorção. A capacidade 
máxima de adsorção, 𝑞𝑚, estimada pelo modelo de Langmuir variou entre 2,4 e 4,3 mg 
g-1 para o Cu, 8,5 e 16 mg g-1 para o Pb e 0,84 e 0,86 mg g-1 para o Ni. Enquanto a 
capacidade máxima de adsorção foi sempre superior para o Pb seguida do Cu, os 
parâmetros relativos a energia das ligações, 𝐾𝐿 e 𝐸, seguiram a ordem crescente Ni < Pb 
< Cu. O coeficiente de correlação linear de Pearson (r) mostrou que a adsorção de Cu e 
Pb foi controlada pelos teores de matéria orgânica e argilominerais 2:1, enquanto que a 
adsorção de Ni foi governada pela matéria orgânica. Os dados da cinética de adsorção 
foram ajustados ao modelo de pseudo-segunda ordem, sugerindo a quimissorção como 
etapa limitante da velocidade das reações. Os dados obtidos em diferentes temperaturas 
revelaram que o fenômeno de adsorção de Cu, Pb e Ni nos solos da topossequência 
estudada é endotérmico (∆𝐻° > 0), espontâneo (∆𝐺° < 0) e ocorre com o aumento na 
entropia do sistema (∆𝑆° > 0) devido a dessolvatação. Em sistemas competitivos, foi 
observado que Ni foi o metal que menos afetou a adsorção tanto de Pb quanto de Cu. Por 
outro lado, constatou-se uma maior inibição da adsorção do Ni, quando comparado aos 
demais metais. Os valores de 𝐾𝐹 mostraram uma redução comparado aos seus valores em 
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sistemas individuais refletindo uma maior disponibilidade dos metais para absorção pelas 
plantas. A maior porcentagem de redução para adsorção de Pb em sistemas contendo Cu 
como metal competitivo em relação a adsorção de Cu em sistemas contendo Pb, foi 
atribuída ao caráter mais macio do Pb e a maior eletronegatividade do Cu. Embora o Pb 
tenha apresentado maior capacidade adsortiva, a energia de ligação menor possibilita sua 
troca pelo Cu, em situação de competição. Como os solos investigados apresentam baixos 
níveis de micronutrientes disponíveis, os resultados evidenciaram maior probabilidade de 
contaminação ambiental para os Latossolos, durante práticas de fertilização, uma vez que 
para todos metais, LVw1 e LVw2 exibiram interações solo-metal mais fracas. 
 
Palavras chave: metais potencialmente tóxicos/ isotermas/ cinética de adsorção/ 







The bioavailability and transport of potentially toxic metals in the environment 
depend on their speciation and capacity to interact with different components. In soils, 
one of the most important phenomena that govern environmental fate of trace metals is 
the adsorption. This work investigated the behavior of copper, nickel and lead in soils 
from a topossequence located in Federal District using multiple approaches. Adsorption 
isotherms were constructed to evaluate the adsorptive capacity of soils and adsorption 
parameters were obtained using non-linear regressions based on the models of Langmuir, 
Freundlich, Temkin and Dubinin-Radushkevich to individual systems, and Sheindorf-
Rebuhn-Sheintuch model to competitive systems. Results were better described by the 
Freundlich model (r2 > 0,98) for Cu and Pb and by Langmuir model for Ni (r2 > 0,98). 
The 𝐾𝐹 constant, related to the Freundlich’s adsorption capacity, varied from 0.13 to 0.68 
mg g-1 for Cu, 0.83 to 2.4 mg g-1 for Pb and 0.037 to 0.077 mg g-1 for Ni. The capacity to 
adsorb metals followed the order Organosol (OXs) > Gleisol (GXbd) > Red Latosol 2 
(LVw2) > Red Latosol 1 (LVw1) for Cu and Pb and OXs > GXbd > LVw1 > LVw2 for Ni, 
evidencing that less weathered soils present higher concentration of stable adsorption 
sites. The maximum adsorption capacity, 𝑞𝑚, estimated by the Langmuir model varied 
from 2.4 to 4.3 mg g-1 for Cu, from 8.5 to 16 mg g-1 for Pb and from 0.84 to 0.86 mg g-1 
for Ni. While the maximum adsorption capacity was always higher for Pb followed by 
Cu, parameters related to binding strength, 𝐾𝐿 and 𝐸, followed the order Ni < Pb < Cu. 
The Pearson correlation coefficient (r) revealed that the adsorption of Cu and Pb was 
controlled by the organic matter content and 2:1 clay, while the Ni adsorption was 
governed organic matter. Adsorption kinetic data were adjusted to pseudo-second order 
model, suggesting that chemisorption was the rate-limiting step. The results of adsorption 
at different temperatures revealed that the adsorption of Cu, Pb and Ni in the soils is 
endothermic (∆𝐻° > 0), spontaneous (∆𝐺°<0) and occurs with increase in system disorder 
(∆𝑆°>0) due to desolvation. Under competitive adsorption experiments, it was observed 
that Ni did not affect metal adsorption for Pb and Cu. On the other hand, a greater 
inhibition of Ni adsorption in competitive systems was noticed. 𝐾𝐹 values for the 
competitive SRS equation were lower in competitive systems for all metals in comparison 
with values obtained for individual systems making them more available to plants. The 
highest reduction was observed for Pb adsorption in Cu containing solutions, when 
compared to Cu adsorption in systems containing Pb, probably due to the soft character 
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of Pb and the greater electronegativity of Cu. Although Pb had higher adsorption capacity, 
its lower biding energy can explain the exchange for Cu in a competitive situation. As the 
investigated soils present low levels of available micronutrients, results showed a greater 
probability to environmental contamination for the Latosols during fertilization practices, 
since for all metals, LVw1 and LVw2 exhibited weaker soil-metal interactions. 
 
 
Keywords: potentially toxic metals/ isotherms/ adsorption kinetic/ adsorption 
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O solo é um compartimento no qual vários processos químicos, físicos e 
biológicos ocorrem para suportar diversas funções inerentes ao meio ambiente. É um 
componente vital de inúmeros processos e ciclos ecológicos, além de ser o mais 
importante meio de suporte para o crescimento das plantas. Também é responsável por 
controlar o destino da água no sistema hidrológico, armazenar e transformar resíduos, 
providenciar habitat para organismos vivos e oferecer base para infraestruturas urbanas 
(Blum, 2005). 
Os solos apresentam uma variedade de espécies químicas e podem conter 
concentrações elevadas de poluentes das mais variadas formas, oriundos principalmente 
da atividade humana. Metais potencialmente tóxicos (MPTs) podem ser incluídos entre 
esses poluentes devido à capacidade destas espécies em causar efeitos adversos em 
organismos vivos dependendo de sua distribuição e biodisponibilidade em solos (Udovic 
e Lestan, 2012). Em geral, os MPTs resistem à degradação biológica ou química e tendem 
a se acumular no solo ao longo do tempo, apresentando riscos as plantas e humanos 
(Wuana e Okieimen, 2011). Vários metais são encontrados naturalmente em quantidades 
traço na crosta terrestre, sendo que o seu teor total e biodisponível podem variar de acordo 
com o material de origem dos solos (Oliveira et al., 2011; Sarwar et al., 2017). 
Concentrações elevadas de MPTs são constantemente reportadas e estão associadas a 
ações antrópicas, tais como atividades agrícolas, industriais ou de mineração (Wen et al., 
2017; Xue et al., 2017). 
Entre os MPTs estão o cobre, o níquel e o chumbo. O cobre e o níquel são 
considerados micronutrientes para as plantas (Fabiano et al., 2015; Yruela, 2005). Em 
condições naturais, estão presentes em solos em pequenas concentrações e são essenciais 
para ocorrência de diversos processos metabólicos em plantas. Porém, sob concentrações 
elevadas, se tornam mais biodisponíveis e, consequentemente, potencialmente tóxicos 
(Van Assche e Clijsters, 1990; Yruela, 2005; Yusuf et al., 2011). Por outro lado, o chumbo 
não é um elemento essencial às plantas e pode apresentar toxicidade a uma diversidade 
de organismos mesmo em baixas concentrações (Heidarian e Rafieian-kopaei, 2013; 
Kumar et al., 2012).  
As diferentes formas nas quais um metal pode ser encontrado em solos, ou seja, 
sua especiação, afetam a biodisponibilidade (Ernst, 1996; Smolders et al., 2009). A 
especiação dependerá de inúmeros fatores ambientais tais como pH, potencial redox, tipo 
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de solo, teor de matéria orgânica, dentre outros (Hernandez-Soriano e Jimenez-Lopez, 
2012; Liu et al., 2013). Estes fatores variam no ambiente, o que possibilita a ocorrência 
de condições de deficiência, disponibilidade e, consequentemente, toxicidade dos metais.  
Uma vez presente no solo, os MPTs podem participar de processos químicos como 
reações de precipitação, complexação ou adsorção. Assim, podem ser retidos nas 
superfícies de partículas orgânicas e inorgânicas de solos, que atuam como adsorventes 
naturais, influenciando a biodisponibilidade dos MPTs por diferentes mecanismos de 
imobilização (Alghanmi et al., 2015). Quando a capacidade máxima de adsorção é 
excedida ou quando há interações pouco estáveis com os componentes do solo, os MPTs 
podem se tornar mais disponíveis para as plantas e, portanto, ser assimilados em excesso 
ou ser levados para águas superficiais ou subterrâneas adjacentes. Assim, tanto a 
biodisponibilidade quanto o transporte de metais para outros compartimentos ambientais 
dependem, essencialmente, de sua especiação e da capacidade de interagir com diferentes 
componentes do solo (Alghanmi et al., 2015; Tica et al., 2011). 
O comportamento de metais em solos tem sido comumente avaliado por meio da 
construção de isotermas de adsorção, seguida do ajuste dos dados empíricos a diferentes 
modelos físico-químicos. Esses modelos fornecem parâmetros matemáticos que 
descrevem, em termos quantitativos, a adsorção do metal (Ncibi, 2008; Vegliò et al., 
2003). O uso de diferentes modelos possibilita medir a extensão da interação entre o solo 
investigado com o metal selecionado, fornecendo informações sobre a capacidade de 
adsorção e a intensidade da interação entre adsorvente e adsorvato (Dąbrowski, 2001; 
Dandanmozd e  Hosseinpur, 2010). Assim, parâmetros numéricos inerentes ao processo 
de adsorção podem ser correlacionados com atributos do solo de modo que sejam 
extraídas informações sobre como os componentes do solo influenciam a distribuição de 
espécies potencialmente tóxicas. Além disso, investigações a respeito da cinética e da 
termodinâmica da adsorção auxiliam na elucidação dos mecanismos que controlam o 
processo (Dandanmozd e  Hosseinpur, 2010; Kumar e Sivanesan, 2006).  
Usualmente, solos do bioma Cerrado são altamente intemperizados e apresentam 
baixas quantidades de nutrientes para as plantas, sendo que, os baixos teores de alguns 
micronutrientes são limitantes para o crescimento de algumas espécies (Vendrame et al., 
2007). Assim, a deficiência de nutrientes essenciais pode exigir o emprego de 
fertilizantes, para assegurar produtividade adequada, o que pode ocasionar o aporte de 
metais potencialmente tóxicos e a contaminação do solo (Gonçalves and Pessoa, 2002). 
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O conhecimento da retenção de um metal em solos pode fornecer informações 
sobre biodisponibilidade e subsidiar estratégias de intervenção e controle do impacto 
deletério ao ambiente. Nesse contexto, esse trabalho buscou investigar o comportamento 
dos metais cobre, chumbo e níquel em uma topossequência de solos do Cerrado, por meio 
de abordagens múltiplas. Para isso, a interação entre os solos e os metais foi avaliada 
empregando-se modelos termodinâmicos e cinéticos (pseudo-primeira, pseudo-segunda 
ordem e Elovich), além dos modelos de adsorção não-lineares de Langmuir, Freundlich, 
Temkin, Dubinin-Radushkevich, para sistemas individuais, e de Sheindorf-Rebuhn-
Sheintuch, para sistemas competitivos. Utilizou-se os seguintes critérios para seleção dos 
metais: i) o cobre por ser um bom modelo para estudos de adsorção em solos, ii) o chumbo 
pelo fato das fontes antrópicas representarem a maior contribuição para entrada desse 
metal no ambiente e iii) o níquel por ser um micronutriente do solo em concentrações 
extremamente baixas e por representar uma espécie que geralmente apresenta 




2. REVISÃO BIBLIOGRÁFICA 
 
2.1 PEDOGÊNESE E PERFIL DE SOLOS 
 
Os solos são formados como resultado de processos contínuos de modificação que 
se iniciam com alterações físicas e químicas do material de origem, usualmente rochas. 
Essas alterações são geralmente reportadas como intemperismo, que é o fenômeno 
responsável pela formação de material semi-consolidado que dará início à formação do 
solo (Breemen e Buurman, 2002). O intemperismo pode ser: (i) físico, que envolve 
processos de fragmentação ou modificações no formato de rochas; (ii) químico, quando 
ocorrem reações químicas de dissolução, hidrólise, oxidação ou redução em minerais, 
provocadas principalmente pela ação da água; e (iii) biológico, relacionado a 
transformações da rocha a partir da ação de organismos vivos (Breemen e Buurman, 
2002; Lepsch, 2010). 
A formação do solo é dada pela ação simultânea e integrada de diversos fatores 
durante um certo período de tempo (Lima e Melo, 2007), o que dá origem a solos com 
características diferentes entre si. Os principais fatores ligados à formação do solo são o 
clima, o relevo, os organismos, o tempo e o material de origem (Jenny, 1994; Lepsch, 
2010).  
Os diversos tipos de solo distribuídos em uma paisagem e relacionados entre si, 
podem diferir uns dos outros devido sua posição no relevo ou seja, suas condições 
topográficas e, dessa forma, fazer parte de uma topossequência, uma sequência regular e 
sistemática de solos distribuídos de acordo com sua topografia sobre um mesmo material 
de origem (Bocquier, 1971). 
A seção vertical do solo é chamada de perfil e é obtida por meio de um corte 
vertical a partir da superfície até o material mineral subjacente pouco ou nada 
transformado pelos processos pedogenéticos (Oliveira, 2011). A visualização do perfil 
possibilita distinguir uma sucessão de camadas de aspecto e constituição diferentes, 
resultado do transporte de matéria e energia, que são chamadas de horizontes do solo 





Figura 1. Esquema de perfil de solo e principais horizontes. (Adaptado de Lepsch, 2010) 
 
A identificação dos horizontes que compõem um perfil constitui a unidade básica 
de estudo para classificação dos solos. O Sistema Brasileiro de Classificação de Solos 
(SiBCS), publicado pela Embrapa, constitui o sistema taxonômico oficial de classificação 
de solos do Brasil (Embrapa, 2013). Cada solo pertencente a determinada classe, se 
diferencia de outros de acordo com seus dados morfológicos, físicos, químicos e 
mineralógicos (Oliveira et al., 2011). 
 
2.2 CONSTITUIÇÃO DO SOLO 
 
O sistema físico do solo é constituído por três fases distintas: gasosa, também 
chamada de ar do solo; líquida, denominada solução do solo; e sólida, formada por frações 
orgânica e mineral. A proporção dessas fases varia entre diferentes tipos de solo e 
horizontes de um mesmo solo (Giasson, 2010). 
A fase gasosa é constituída por uma mistura de gases que ocupam o espaço poroso 
do solo. De maneira geral, sua constituição, em termos qualitativos, se assemelha ao ar 
atmosférico, sendo majoritariamente formada pelos gases nitrogênio, oxigênio, dióxido 
de carbono e vapor d’água (Tan, 2010). Entretanto, sua composição percentual pode 
diferir consideravelmente como resultado da respiração das plantas, ação dos micro-
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organismos e decomposição da matéria orgânica do solo. Em geral, a quantidade de O2 é 
reduzida, enquanto a concentração de CO2 chega a ser de 10 a 100 vezes maior em relação 
a atmosfera (Giasson, 2010; Stamford et al., 2006).  
A solução do solo é um sistema aberto que apresenta constituição resultante da 
troca de matéria e energia com a biota e com as fases sólida e gasosa do solo (Sposito, 
2008). De forma geral, é composta por água, material coloidal, espécies químicas 
dissolvidas e substâncias orgânicas, originadas, notadamente, a partir dos processos de 
degradação e estabilização da matéria orgânica dissolvida (Mulder e Cresser, 1994). Os 
nutrientes necessários às plantas encontram-se nessa fase. Portanto, a solução do solo 
apresenta importante função de disponibilizar nutrientes dissolvidos para absorção pelas 
plantas. Por outro lado, na solução do solo também podem estar presentes poluentes 
orgânicos e inorgânicos, como MPTs, agrotóxicos e pesticidas, como resultado de 
atividades humanas no solo ou em regiões próximas a ele (Bolt et al., 1978). A solução 
do solo é o meio em que ocorre grande parte das reações químicas e bioquímicas. O 
contato direto entre as fases sólida e líquida, bem como o equilíbrio estabelecido entre 
estas fases, propicia a transferência de espécies químicas de uma fase para outra e 
interfere diretamente na disponibilidade de nutrientes e/ou contaminantes para as plantas. 
Este equilíbrio é especialmente influenciado pelas propriedades do solo (Meurer e 
Anghinoni, 2004). 
A fase sólida é formada por material orgânico e partículas minerais que são 
agrupadas em agregados formando a estrutura do solo (Bolt e Bruggenwert, 1978). 
Devido à sua importância para química de solos e entendimento dos processos de 
adsorção, frações minerais e orgânicas presentes nesta fase serão apresentadas 
separadamente a seguir (Broadbent, 1953). 
 
2.2.1 COMPOSIÇÃO DA FRAÇÃO ORGÂNICA 
 
A fração sólida orgânica de solos consiste em uma variedade de substâncias 
orgânicas, incluindo biomassa, organismos vivos e restos de organismos mortos,  detritos 
de plantas, produtos de decomposição e compostos produzidos por processos metabólicos 
no solo (Broadbent, 1953). É uma mistura de constituição extremamente complexa uma 
vez que se forma a partir de diversos tipos de reações e tem sua origem a partir de 
diferentes compostos. A matéria orgânica estabilizada depositada no solo, resultante da 
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decomposição microbiana de resíduos animais e plantas, é denominado húmus 
(Stevenson, 1994). 
A matéria orgânica pode ser dividida em duas classes de compostos, as 
substâncias húmicas e as substâncias não-húmicas (Mulder e Cresser, 1994). As 
substâncias não-húmicas compreendem biomoléculas específicas com propriedades 
físicas e químicas definidas, tais como aminoácidos, carboidratos, ácidos e lipídeos 
(Passos et al., 2007). Enquanto que as substâncias húmicas são estruturas orgânicas 
complexas formadas a partir da associação entre fragmentos orgânicos resistentes à 
decomposição (Schnitzer, 1978). Apresentam grande complexidade estrutural, cadeias 
complexas, diversos grupos funcionais, massa molar elevada e são notadamente 
resistentes a bio-decomposição  (Alloway, 1995; Kumada, 1987). Constituem cerca de 
70 a 80% da matéria orgânica de solos (Passos et al., 2007). Com base na solubilidade 
em meio aquoso, as substâncias húmicas se dividem em: (i) ácidos fúlvicos, fração solúvel 
em meio alcalino e ácido; (ii) ácido húmico, fração solúvel em meio alcalino e insolúvel 
em meio ácido e (iii) humina, fração insolúvel em qualquer pH (Canellas et al., 2005; 
Stevenson, 1994).   
A matéria orgânica exerce influência direta em diversas propriedades físicas, 
químicas e biológicas do solo e em reações que ocorrem nesse meio (Silva et al., 2010), 
as quais podem ser citados: o aumento na taxa de retenção e infiltração de água 
(Franzluebbers, 2002), a retenção de nutrientes por troca catiônica (Oorts et al., 2003), o 
aumento na capacidade de adsorção de íons e na capacidade de tamponamento (Xu et al., 
2012). Alguns macronutrientes tais como nitrogênio, fósforo, enxofre são armazenados 
como constituintes da matéria orgânica, a partir do qual são lentamente liberados por 
mineralização (Weil e Brady, 2008).  
A importância da matéria orgânica para compreensão da química de solos também 
está relacionada à presença e posição de diversos grupos funcionais orgânicos, como 
carboxilas e fenólicos (Tan, 2010), que participam de reações de troca catiônica e atuam 
como agentes complexantes de íons metálicos, além de adsorverem poluentes orgânicos, 
diminuindo a concentração dessas espécies no ambiente (Lockwood et al., 2015; Mulder 






2.2.2 COMPOSIÇÃO DA FRAÇÃO INORGÂNICA 
 
A fração inorgânica ou mineral, do solo é produzida a partir da ação intempérica 
sobre a rocha mãe. Dessa forma, a sua constituição depende da constituição do material 
de origem, do grau e do tipo de intemperismo sofrido. A maior parte da estrutura sólida 
de um solo consiste de partículas minerais, ou seja, sólidos que possuem composição 
química definida (Bolt et al., 1978), sendo que solos orgânicos contém mais de 20% de 
matéria orgânica (Costa, 2004). 
As frações que compõem a porção inorgânica do solo são divididas em relação ao 
seu tamanho, sendo classificadas em: areia, silte e argila. De acordo com a Sociedade 
Internacional de Ciência do Solo (ISSS, do inglês International Soil Science Society) 
partículas de areia apresentam tamanho entre 2000 e 20 µm, de silte entre 20 e 2 µm e de 
argila < 2 µm. Devido ao tamanho maior, minerais encontrados na fração areia e a maior 
parte da fração silte apresentam área superficial específica pequena (Tan, 2010). Por outro 
lado, partículas de argila e húmus são tratadas como fração coloidal do solo devido ao 
seu tamanho extremamente pequeno e por exibirem comportamento  e propriedades 
coloidais (Molina, 2014; Yariv e Cross, 1979). Entre essas propriedades, as mais 
importantes, no contexto estudado, são a elevada atividade química e a afinidade por 
diferentes espécies químicas dissolvidas, devido à existência de cargas elétricas na 
superfície e a vasta superfície específica (Lepsch, 2010).  
Os minerais presentes no solo que foram herdados do material de origem e não 
sofreram alteração química desde a sua deposição são denominados minerais primários e 
são mais preponderantes nas frações grosseiras do solo. Enquanto que, minerais 
secundários são aqueles formados através de intemperismos químico e, eventualmente 
biológico, a partir de minerais primários (Klamt et al., 2010; Stamford et al., 2006). São 
sintetizados no próprio solo pela ruptura e desgaste de minerais menos resistentes ou 
formados a partir de reações de dissolução, hidrólise ou oxirredução em minerais 
primários, podendo ainda ser herdado do material originário. Estão concentrados 
principalmente na fração argila e são constituídos de óxidos e hidróxidos metálicos, 
normalmente ferro, alumínio e manganês, mas também de aluminossilicatos (Weil e 
Brady, 2008). 
Os minerais da argila são importantes para compreensão da química de solos, uma 
vez que apresentam propriedades químicas e físicas diferentes dos minerais presentes nas 
frações maiores, além de elevada área superficial específica total (Pusch, 2006). A fração 
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argila do solo é constituída por uma mistura, em proporções variáveis, de 
óxidos/hidróxidos e minerais pertencentes à classe dos filossilicatos também chamados 
de argilominerais (Klamt et al., 2010).  
 
FILOSSILICATOS 
Os filossilicatos apresentam em sua estrutura unidades tetraedrais de óxido de 
silício e octaedrais de oxidróxidos de alumínio ou magnésio. Nas unidades tetraedrais o 
átomo de silício ocupa a posição central do tetraedro sendo coordenado a quatro átomos 
de oxigênio (𝑆𝑖𝑂4
4−) que ocupam os vértices formando a estrutura tetraedral. As unidades 
octaedrais são constituídas por seis átomos de oxigênio que coordenam o átomo central, 
que pode ser Al3+ ou Mg2+. Ao compartilharem átomos de oxigênio com estruturas 
adjacentes, sempre em um mesmo plano, os filossilicatos formam um arranjo estrutural 
em folhas, no qual além das folhas constituídas pela expansão horizontal das unidades 
tetraedrais, ou seja, pela união de tetraedros de silício, há folhas octaédricas formadas 
pela união de octaedros de alumínio ou magnésio (Molina, 2014; Yin et al., 2012).  
As folhas de tetraedros e octaedros dos argilominerais são combinadas e 
empilhadas umas às outras por meio do compartilhamento dos oxigênios apicais dos 
tetraedros com algumas das posições das folhas octaedrais, formando camadas. As 
camadas podem conter quantidades diferentes de folhas tetraédricas. Baseado nesta 
combinação os argilominerais são classificados em argilominerais 1:1 ou 2:1 (Brigatti et 
al., 2006; Cavalcanti et al., 2009). Nos argilominerais 1:1 as camadas são formadas por 
uma folha tetraédrica e uma octaédrica conforme representado na Figura 2.  
 
  
Figura 2. Visão lateral de duas camadas de um argilomineral 1:1. (Adaptado de Molina 
2014) 
 
Nos argilominerais 1:1, há grupos hidroxilas expostos na superfície. Como 
consequência, dependendo do pH do meio, estes grupos podem ser protonados ou 
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desprotonados, produzindo cargas negativas ou positivas (Tan, 2010). Além disso, nestes 
minerais os grupos hidroxilas das folhas octaedrais são unidos por meio de ligações de 
hidrogênio, aos oxigênios de superfície da folha tetraédrica da próxima camada, o que 
ocasiona certa rigidez a estrutura, impedindo a expansão entre as camadas. Por conta 
dessa característica, este tipo de mineral é denominado não-expansivo. 
Consequentemente, não são encontradas moléculas de água ou cátions entre as camadas 
estruturais neste tipo de mineral, eles apresentam área superficial menor e baixa 
capacidade de troca catiônica (Sparks, 2002; Weil e Brady, 2008). 
Os argilominerais 2:1 são constituídos por uma folha octaédrica entre duas 
tetraédricas e, diferentemente dos minerais do tipo 1:1, alguns dos argilominerais 2:1 são 
expansivos (Tan, 2010). Esta característica está presente, por exemplo, na esmectita e em 
menor extensão na vermiculita. Em ambos, a atração entre as camadas não é tão forte, 
gerando espaços entre elas que são ocupados por moléculas de água e cátions trocáveis 
(Essington, 2003). Durante a formação de minerais do tipo 2:1 pode ocorrer a substituição 
de íons Si4+ por Al3+ na estrutura dos tetraedros de silício ou de Al3+ por Mg2+ nos 
octaedros de alumínio, que originam um excesso de carga negativa. Esse processo recebe 
o nome de substituição isomórfica (Figura 3) (Stumm, 1992; Tan, 2010). 
 
 








ÓXIDOS, HIDRÓXIDOS E OXIHIDRÓXIDOS 
 
Os óxidos e hidróxidos também são produtos de origem secundária. Apresentam, 
entretanto, comportamento físico e químico diferentes dos argilominerais. Os óxidos mais 
frequentes em solos são os de Al, Fe, Mn e Ti. Ocorrem em solos sob forma cristalina ou 
amorfa, sendo variável a proporção de cada. As formas cristalinas mais presentes e 
abundantes no solo são a gibbsita - Al(OH)3, a goetita – FeOOH e a hematita – Fe2O3 
(Costa, 2004). 
 
2.3 METAIS POTENCIALMENTE TÓXICOS EM SOLOS 
 
O termo “metal pesado” designa um grupo de elementos e seus íons, os quais 
apresentam em sua maioria densidade elevada e pertencem ao grupo dos elementos de 
transição, tais como Hg, Cr, Cu, Zn e Ni. Quando se trata de solos, normalmente o termo 
“metal pesado” é utilizado para designar metais que apresentam toxicidade (Su et al., 
2014). Por isso, este termo tem sido gradativamente substituído pela denominação metais 
potencialmente tóxicos (MPTs), e se refere a metais que, a depender de sua distribuição 
no solo, apresentam-se disponíveis para exercer alguma resposta biológica ao interagir 
com organismos (Shi et al., 2011).  
Alguns metais, como o Pb, não apresentam qualquer efeito benéfico aos 
organismos vivos e tornam-se preocupantes ao exercerem efeitos prejudiciais para plantas 
e animais (Kumar et al., 2012). Por outro lado, também há metais considerados 
micronutrientes, como o Cu e o Ni, que atendem aos critérios de essencialidade para 
plantas em quantidades mínimas (Fabiano et al., 2015; Yruela, 2005). Assim, em 
concentrações extremamente baixas ou em situações nas quais a espécie química se 
apresenta pouco solúvel, pode ocorrer deficiência para as plantas. Entretanto, quando 
presente em quantidades elevadas, estes metais podem tornar-se mais disponíveis e, 
consequentemente, mais tóxicos (Van Assche e Clijsters, 1990; Yusuf et al., 2011).   
Os MPTs não se degradam por processos naturais, se acumulam no solo ao longo 
do tempo e podem afetar as suas propriedades físicas e químicas, ocasionando inibição 
de atividade microbiana e crescimento vegetal (Pan et al., 2016). Além de impactar o 
crescimento das plantas, podem ser transferidos para humanos através da ingestão, 
inalação ou contato pela pele, oferecendo risco a saúde tanto de homens quanto de animais 
(Wei et al., 2015).  
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Com relação a sua origem, os MPTs podem ser classificados em litogênicos ou 
antropogênicos. Os litogênicos são aqueles herdados diretamente de fontes geológicas ou 
liberados pela atuação do intemperismo (Kabata-Pendias, 1993). Os teores naturais dos 
metais litogênicos, em solos, dependem da composição do material de origem, dos 
processos pedogenéticos e do grau de desenvolvimento dos solos (Biondi et al., 2011). 
Os antropogênicos são aqueles depositados no solo como resultado direto ou indireto das 
atividades humanas (Hu e Cheng, 2016). No caso do Pb, por exemplo, as fontes 
antropogênicas expressam maior contribuição na entrada desse metal no ambiente.  
Concentrações elevadas de metais e consequentemente, a contaminação do solo, 
estão relacionadas principalmente a atividade humana (Alloway, 1995; Su et al., 2014). 
As principais fontes antrópicas de MPTs estão relacionadas à utilização de suprimentos 
agrícolas (El-Taher e Althoyaib, 2012), aplicação de lodo de esgoto em solos (Fang et al., 
2017), atividades de mineração/fundição (Kwon et al., 2017) e atividades industriais 
(Slavković et al., 2004).  
 
2.3.1 DINÂMICA DE MPTs EM SOLOS 
 
A dinâmica de MPTs depende de reações químicas entre os constituintes do solo. 
Uma vez no solo, metais se distribuem como espécies químicas separadas ou combinadas 
com outros componentes presentes no meio. Eles podem ser precipitados em formas  
pouco solúveis, por meio da interação com ânions fosfato e carbonato, ou formar 
hidróxidos, reagindo com íons hidroxila presentes na solução do solo (Chibuike e Obiora, 
2014). Além disso, há possibilidade de ocorrer reações de complexação com substâncias 
húmicas e nas superfícies minerais (Rieuwerts et al., 1998).  
Um dos fatores mais importantes no comportamento e o destino ambiental de 
metais em solos é o processo de adsorção (Boudesocque et al., 2007). Esse processo 
controla a concentração dos íons metálicos e complexos na solução do solo e, portanto, 
exerce maior influência na possibilidade de absorção do metal pelas raízes das plantas 
(Alloway, 1995). Basicamente, a adsorção engloba diversos mecanismos de retenção de 
íons e moléculas nas interfaces entre as fases líquida e sólida. Normalmente, o solo atua 
naturalmente imobilizando metais em seus componentes sólidos. Contudo, quando a 
capacidade máxima de adsorção de um solo é atingida ou quando o metal é transferido à 
solução do solo por meio de reações de dessorção, a espécie química pode ser 
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disponibilizada para as plantas ou sofrer lixiviação, sendo transportado para águas 
superficiais ou subterrâneas (Alghanmi et al., 2015). 
A Figura 4 representa de forma esquemática a dinâmica de diferentes 
contaminantes em solos e as suas principais interações.  
 
 
Figura 4. Dinâmica de metais e outros contaminantes em solos. (Adaptado de Alloway, 
1995) 
 
A Figura 4 mostra resumidamente que os diferentes contaminantes, que 
eventualmente possam estar presentes na solução do solo, entre eles os MPTs, participam 
de reações de precipitação, complexação ou adsorção (Alloway, 1995). Os constituintes 
mineralógicos e orgânicos do solo interagem de tal maneira que resultam em diversas 
formas de distribuição de metais na fase sólida e na solução do solo. Assim, a 
biodisponibilidade e o transporte de um metal para outros compartimentos ambientais 
dependerá de sua especiação, ou seja, das diferentes formas nas quais um metal se 
apresenta no solo (Ge et al., 2000; Knight et al., 1998).  Caso seja encontrado em sua 
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forma biodisponível, o metal pode ser absorvido pelas plantas, possibilitando sua 
posterior translocação para o caule e as folhas (Alloway, 1995). 
 
2.4 ADSORÇÃO DE METAIS E SUA RELAÇÃO COM PROPRIEDADES DE 
SOLOS 
  
A adsorção é um processo em que há acumulo de espécies químicas no limite 
comum entre duas fases contínuas. No caso da adsorção em solos, há acumulação de 
substâncias entre a superfície de componentes sólidos e a fase líquida (Bajpai e Rajpoot, 
1999; Sposito, 2008). Neste processo, o adsorvato é o material que se acumula na 
interface e o adsorvente é a superfície sólida em que o adsorvato se acumula, ou seja, a 
fase sólida do solo (Meurer et al., 2010). 
A força de retenção do metal na superfície do solo está relacionada ao tipo de 
interação na interface sólido-solução (Meurer et al., 2010). De acordo com a energia da 
ligação da espécie química com a superfície, os processos de adsorção podem ser 
classificados em específicos e não-específicos (Tavares, 2013). 
A adsorção não-específica ou adsorção física, ocorre por meio de interações 
eletrostáticas entre o metal e as superfícies do solo carregadas negativamente. Esse 
fenômeno envolve, notadamente, a formação de complexos de esfera externa, no qual há 
interposição de moléculas de água entre o íon metálico e o grupo funcional na superfície. 
Como não há formação de ligação química propriamente dita, a energia da interação é 
menor resultando na formação de complexos menos estáveis (Sposito, 2008; Zhou e 
Haynes, 2010). Segundo Alloway (1995), esse fenômeno é reversível, estequiométrico e 
em muitos casos há seletividade ou preferência do adsorvente por determinado íon em 
relação a outro.   
Na adsorção específica, quimissorção ou adsorção química, predomina a 
formação de ligações covalentes ou iônicas em mecanismos de complexação e troca de 
cátions na superfície dos constituintes do solo (Alloway, 2013; Tavares, 2013). Na 
adsorção específica, ocorre coordenação direta entre o metal e o ligante, envolvendo a 
formação de complexos denominados complexos de esfera interna. Os MPTs adsorvidos 
por meio de complexos de esfera interna são mais estáveis devido à elevada energia das 
ligações formadas (Sposito, 2008; Zhou and Haynes, 2010). A  Figura 5 a seguir ilustra 





Figura 5. Representação esquemática da formação de complexos de esfera interna e 
externa. (Adaptado de Sposito, 1992) 
 
Como grande parte das espécies metálicas estão distribuídas em solos na forma de 
cátions, sua adsorção também depende da densidade de cargas negativas do solo (Tavares, 
2013). Assim, o entendimento de como essas cargas superficiais surgem é fundamental 
para explicar o fenômeno de adsorção. Basicamente, as cargas elétricas nos coloides dos 
solos podem ser classificadas em permanentes e variáveis (Weber et al., 2005). 
As cargas negativas permanentes originam-se por meio da substituição isomórfica 
em minerais de argila. Durante formação de minerais no solo, cátions de maior carga são 
substituídos por outros de tamanho similar, mas menor valência, resultando em densidade 
de carga negativa (White, 2006). O tipo mais comum de substituição isomórfica ocorre 
quando o íon Al3+ ocupa a posição do cátion Si4+ no tetraedro de silício. A carga negativa 
neste caso é considerada permanente uma vez que não se altera com a variação no pH 
(Yin et al., 2012). Weber et al. (2005) encontraram quantidades de cargas permanentes 
em Nitossolo até 5 vezes superior às encontradas em Latossolos, em função dos elevados 
teores de minerais 2:1, que constituem fonte potencial dessas cargas. 
As cargas variáveis desenvolvem-se por meio da dissociação e associação de 
prótons e por isso são também denominadas cargas dependentes de pH (Stumm, 1992). 
Na matéria orgânica, está relacionada a dissociação de íons H+ em grupos orgânicos, tais 
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como carboxílicos e fenólicos, dependendo do pH do meio (White, 2006). Em 
argilominerais e nos hidróxidos de Fe ou Al, as cargas dependentes de pH podem ser 
originadas pela protonação ou desprotonação de grupos hidroxilas das bordas ou 
superfície externa desses minerais (White, 2006). A presença de carga variável negativa 
em mineral de argila foi observada por Khawmee et al. (2013) ao avaliar 
experimentalmente as características das cargas presentes em caulinita isolada de um solo 
intemperizado da Tailândia evidenciando a sua relativa capacidade, em condições 
naturais, de adsorver cátions.  
Os solos podem apresentar, naturalmente, capacidade em reter íons e moléculas. 
A capacidade adsortiva de solos não depende apenas da concentração da espécie química, 
mas está intimamente ligada às propriedades físico-químicas do metal e às características 
químicas e mineralógicas do solo considerado, tais como pH, potencial de oxi-redução, 
teores de matéria orgânica, de argila e de minerais, entre outros (Mohamed et al., 2010; 
Naidu et al., 2006; Rinklebe et al., 2016). Dentre essas propriedades, o pH exerce papel 
fundamental nos processos que ocorrem na superfície por afetar a solubilidade e a 
especiação de metais, além de promover a protonação ou desprotonação de grupos 
funcionais na superfície de minerais e/ou substâncias húmicas. Correlação negativa entre 
o pH e a biodisponibilidade do metal tem sido reportada em diversos estudos envolvendo 
diferentes constituintes e tipos de solos (Lukman et al., 2013; Naidu et al., 2006; Yin et 
al., 1996; Zemanová et al., 2014). Dentre os quais podem ser citados trabalhos como os 
de  Chaves et al. (2008) que estudaram o efeito do pH sobre a adsorção de Zn em 
Argissolos do estado da Paraíba e de Tahervand e Jalali (2017) que determinaram o 
comportamento de sorção e dessorção de MPTs, em função do pH, em solos naturais e 
tratados com bentonita, calcita e zeólita.  
Assim como o pH, a concentração e o tipo de matéria orgânica são importantes 
propriedades que influenciam a retenção de íons metálicos. Ácidos húmicos e fúlvicos 
são considerados as frações mais reativas da matéria orgânica humificada dos solos e 
estão envolvidos na formação de complexos com MPTs, sendo que nesse caso, o destino 
do metal pode estar relacionado, dentre outros fatores, à estabilidade dos complexos 
formados (Atalay et al., 2013; Pédrot et al., 2010; Tipping, 2002).  
O tipo de interação estabelecida entre as substâncias húmicas e o metal depende 
da reatividade da matéria orgânica presente no solo estudado, característica inerente ao 
tipo de grupos funcionais envolvidos, do tipo de metal e do ambiente físico químico do 
meio (Pillon et al., 2002). A formação de complexos com a matéria orgânica também está 
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relacionada a parâmetros que determinam o grau de protonação dos grupos fenólicos ou 
carboxilas, como constantes de dissociação e pH (Meurer et al., 2010; Seki e Suzuki, 
1995).  
O aumento da adsorção de metais por ácidos húmicos em pH mais elevado foi 
verificada por Li et al. (2010). Os autores concluíram que o aumento do pH favorece a 
troca iônica entre o íon metálico e o H+ dos grupos funcionais, permite a hidrólise do 
metal e consequentemente a formação de complexos M(OH)+, mais facilmente 
adsorvidos. A desprotonação de grupos funcionais orgânicos está diretamente relacionada 
aos valores de seus pKa. Nesse sentido, Ritchie e Perdue (2003) avaliaram as 
propriedades ácidas em diferentes padrões de referência de substâncias húmicas e 
observaram que os grupos carboxila de ácidos fúlvicos, geralmente, são mais ácidos que 
os de ácidos húmicos. 
A quantidade e tipo de minerais na fração argila do solo também é importante, já 
que estes minerais são os principais componentes inorgânicos que atuam na sorção em 
solos. Entre os argilominerais, os expansíveis possuem capacidade de troca catiônica 
muito maior em comparação aos não-expansíveis e, por isso, apresentam maior 
capacidade em reter íons metálicos (Bhattacharyya e Gupta, 2008). Assim, alguns 
minerais têm sido avaliados como adsorventes para remoção de metais em solução aquosa 
(Sari e Tuzen, 2014). A importância de minerais de argila na adsorção de metais foi 
demonstrada no trabalho de Zachara et al. (1992) no qual o comportamento do Cd foi 
determinado pela adsorção do metal em sítios localizados nas bordas dos silicatos ou nos 
óxidos de Fe e Al. 
 
2.5 ADSORÇÃO EM SISTEMAS COMPETITIVOS 
 
Em condições naturais, mais de um metal está presente simultaneamente na 
solução do solo. Nesses casos, a competição entre as espécies químicas pelos mesmos 
sítios de adsorção é um fenômeno comum. Assim, a presença de um segundo íon metálico 
pode reduzir a adsorção de uma determinada espécie (Qing et al., 2009) e a investigação 
sobre a retenção seletiva de metais em sistemas competitivos é relevante para se inferir a 
respeito do potencial de biodisponibilidade e do possível destino de metais no ambiente. 
Avaliar dados sobre adsorção de metais em sistemas multicomponentes, subsidiado por 
informações sobre a adsorção em sistemas individuais, também é importante para 
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identificar mecanismos dominantes que governam o comportamento de metais em solos  
(Lu e Xu, 2009).  
Diversos estudos têm sido conduzidos na tentativa de compreender a adsorção 
competitiva de metais em componentes isolados do solo, como minerais puros (Helios-
Rybicka e Wójcik, 2012; Yang et al., 2015) e compostos orgânicos (Stern et al., 2014; 
Zhou et al., 2005). Alguns autores têm estudado a adsorção em sistemas competitivos, 
avaliando a constante de distribuição, 𝑘𝑑, que estabelece a razão entre a quantidade do 
metal adsorvido e sua concentração na solução (Jalali e Moharrami, 2007).  
Qing et al. (2009) verificaram valores da constante de distribuição superiores para 
o Zn em relação ao Cd em três solos da China (Brown soil, Fluvo-aquic soil and Lime 
soil) e não evidenciaram fenômeno competitivo em concentrações menores que 50 mg/L. 
Jalali e Moharrami (2007) verificaram que Cu, Zn e Ni foram os metais adsorvidos em 
maior quantidade e com ligações mais fortes quando comparados ao Mn e Cd em solos 
do Irã. Os autores também observaram que o pH e os teores de silte e argila foram as 
características dos solos que mais se relacionaram com a constante de distribuição do Cu. 
Davari et al. (2015) estudaram a adsorção e dessorção competitiva de Ni e Cd em um solo 
calcário contaminado e concluíram que a contaminação do solo com dois ou mais íons 
metálicos diminuiu a adsorção, pois ambos metais competiram pelos mesmos sítios de 
interação, sendo que o impacto da presença do Cd na adsorção de Ni foi ligeiramente 
mais forte. 
 
2.6 ISOTERMAS E MODELOS FÍSICO-QUÍMICOS DE ADSORÇÃO 
 
O comportamento de metais nos solos tem sido amplamente avaliado mediante a 
construção de isotermas de adsorção (Pierangeli et al., 2007; Pokrovsky et al., 2012; 
Sodré et al., 2001). Em geral, é representada por uma curva que descreve o equilíbrio de 
adsorção da espécie química à superfície sólida sob temperatura constante (Foo and 
Hameed, 2010). São construídas plotando-se a quantidade da espécie adsorvida em 
função da concentração remanescente da espécie na fase líquida, ou seja, em sua 
concentração de equilíbrio  (Dąbrowski, 2001; Desta, 2013).  
Experimentos de adsorção para construção de isotermas são usualmente 
realizados adicionando-se concentrações crescentes da espécie química em porções do 
solo. Após um período de contato a concentração remanescente na solução é medida e a 
quantidade adsorvida é então calculada a partir da diferença entre a concentração 
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remanescente (concentração de equilíbrio) e a concentração inicialmente adicionada 
(Desta, 2013; Shaheen et al., 2015; Sposito, 2008).  
A análise do formato das isotermas fornece informações iniciais sobre os 
mecanismos do processo e, portanto, pode auxiliar na identificação da natureza da 
adsorção (Giles et al., 1974). As isotermas de adsorção de solutos foram classificadas por 
Giles et al. (1960) em quatro tipos, de acordo com a sua inclinação inicial, denominadas: 
S, L, H e C, conforme apresentado na Figura 6. 
  
 
Figura 6. Tipos de isotermas de adsorção (Adaptado de Sposito, 2008). 
 
Na isoterma do tipo-S, observa-se uma curvatura inicial voltada para cima, que 
reflete a possível afinidade do adsorvato por moléculas do solvente ou componentes 
dissolvidos na solução, no início da adsorção. A isotermas do tipo-L caracterizam-se por 
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uma diminuição da inclinação a medida que a concentração aumenta uma vez que há uma 
quantidade menor de sítios de adsorção disponíveis devido a progressiva cobertura da 
superfície. A isoterma do tipo-H, também chamada de curva de alta afinidade, é obtida 
quando o soluto tem afinidade inicial extremamente elevada pelo sólido, indicando a 
existência de algum sítio adsorvente prioritário.  Este tipo de curva é considerado um tipo 
especial de curva-L. Em algumas situações, a adsorção apresenta um comportamento 
linear e a curva é representada por uma isoterma do tipo-C. Nesse caso, o processo de 
adsorção é caracterizado por uma partição constante do soluto entre a solução e o 
adsorvente. Esse comportamento é comum quando novos sítios de adsorção se tornam 
disponíveis a medida que o soluto é adsorvido ou quando não há predominância de algum 
sítio de adsorção em relação a outros (Giles et al., 1974; Sposito, 2008).  
Os resultados empíricos utilizados para construção das isotermas de adsorção de 
metais em solos podem ser ajustados por modelos físico-químicos de adsorção, ou seja, 
equações matemáticas utilizadas para descrever, em termos quantitativos, a adsorção dos 
solutos (Alleoni et al., 1998). Dessa forma, ao usar diferentes modelos, é possível 
dimensionar a extensão da interação entre metais e solos por meio da obtenção de 
parâmetros numéricos inerentes ao processo de adsorção e, eventualmente, correlacioná-
los com atributos físicos, químicos e mineralógicos dos solos (Foo e Hameed, 2010; 
Linhares et al., 2008; Vidal et al., 2009). Os dados obtidos por meio desta abordagem 
permitem, de maneira holística, ou seja, sem o isolamento dos diferentes componentes do 
solo, compreender o comportamento da espécie química de interesse no meio em estudo. 
Os vários modelos disponíveis podem fornecer parâmetros complementares uns 
aos outros que, tornam-se úteis na elucidação dos processos que governam a adsorção de 
determinado metal em solos. Dentre os diversos modelos, as equações de Langmuir e 
Freundlich são as que têm sido mais utilizadas já que têm apresentado melhores ajustes 
em estudos de adsorção de metais em solos (Ghorbel-Abid e Trabelsi-Ayadi, 2015; 
Huang et al., 2014; Shaheen et al., 2015; Tan et al., 2015). Embora menos comum, a 
descrição de resultados empíricos pelos modelos de Temkin e Dubinin-Radushkevich 
também tem sido reportada na literatura (Huang et al., 2013; Wang et al., 2009).  
 
2.6.1 MODELO DE ADSORÇÃO DE LANGMUIR 
 
A equação de Langmuir foi originalmente desenvolvida para descrever a adsorção 
de gases em superfícies homogêneas (Langmuir, 1918). Este modelo baseia-se nos 
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seguintes pressupostos: a adsorção ocorre em monocamada, os sítios de adsorção são 
homogêneos e a afinidade iônica é independente da quantidade de material adsorvido 
(Vijayaraghavan et al., 2006). Baseado nessas considerações, o modelo de Langmuir é 
representado pela Equação 1: 
 
 






em que 𝑞𝑒 é a massa do soluto por unidade de massa do adsorvente (mg g
-1), 𝐶𝑒 é a 
concentração do metal no equilíbrio (mg L-1),  𝑞𝑚 é a quantidade máxima de soluto que 
pode ser adsorvida (mg g-1) e 𝐾𝐿 é a constante de Langmuir (L mg
-1) relacionada a 
afinidade do metal pelos sítios de ligação (Ghosal e Gupta, 2017) e indica a energia de 
ligação das espécies na superfície (Sheikhhosseini et al., 2013). 
Chaves et al. (2009) empregaram o modelo de Langmuir para investigar a 
adsorção de Cu em diferentes amostras de Plintossolos do Estado do Piauí. Os solos 
apresentaram afinidades diferentes pelo Cu como observado pelos valores de 𝐾𝐿, que 
ficaram entre 0,55 a 2,38 L mg-1. As amostras de solo com elevada afinidade pelo metal 
apresentaram, em relação as demais, maior pH, CTC e teor de argila, enquanto o valor 
superior da capacidade máxima de adsorção, 𝑞𝑚, em determinadas amostras, foi 
relacionado ao teor de matéria orgânica. 
Li et al. (2013) estudaram a adsorção de Cd e Pb em solos sob cultivo de arroz do 
leste da China e obtiveram coeficientes de correlação maior que 0,95 para o ajuste dos 
dados ao modelo de Langmuir. Os valores estimados de 𝑞𝑚 variaram de 26,3 a 41,6 µmol 
kg-1 para o Pb e de 17,4 a 30,6 µmol kg-1 para o Cd. Os autores observaram que solos 
com valor elevado de pH e teor de argila apresentaram maior capacidade adsortiva. 
 
2.6.2 MODELO DE ADSORÇÃO DE FREUNDLICH 
 
O modelo de Freundlich é normalmente empregado para descrever processos de 
adsorção que ocorrem em multicamadas, por assumir a existência de superfícies 
heterogêneas (Shen et al., 2016). A expressão não linearizada do modelo de Freundlich 








em que 𝐾𝐹 é a constante de Freundlich, relacionada a capacidade adsortiva do solo (mg 
g-1) e 𝑛 mede a intensidade da adsorção (Fawzy, 2016) ou a heterogeneidade da superfície 
(Tan et al., 2007). Para 𝑛 = 1 a equação assume a forma linear e valores de 𝑛 superiores 
a 1 indicam sítios de adsorção mais heterogêneos. A sua limitação reside no fato de 
explicar processos de adsorção até determinados limites de concentração iônica (Sparks, 
2002). 
Mattos et al. (2016) estudaram a sorção de Cd e Pb em Latossolo Amarelo, 
Cambissolo, Argissolo Vermelho Amarelo e Neossolo da região do médio rio Paraíba e 
obtiveram boas correlações com o modelo de Freundlich para o Pb. Os valores de 𝐾𝐹 
variaram de 185,7 a 2685,9 mg g-1 e de 𝑛 entre 1,28 a 4,54. Os autores verificaram que o 
parâmetro 𝐾𝐹 relativo a adsorção de Pb é mais influenciado pelo pH e pelas concentrações 
de Ca e óxidos de Mn nesses solos. 
Ramachandran e D’Souza (2013) determinaram os parâmetros do modelo de 
Freundlich para adsorção de Ni em diferentes solos da Índia e observaram correlação 
positiva significativa entre 𝐾𝐹 e os valores de pH, capacidade de troca catiônica e teor de 
CaCO3. Os teores de carbono orgânico e argila, entretanto, não apresentaram correlação 
significativa com a capacidade adsortiva dos solos. 
 
2.6.3 MODELO DE ADSORÇÃO DE TEMKIN 
 
Esta abordagem assume que o calor de adsorção das espécies químicas na camada 
diminui linearmente com a cobertura devido às interações adsorvente-adsorvato e que o 
processo de adsorção é caracterizado por uma distribuição uniforme de energias de 
ligação (Kundu e Gupta, 2006; Srivastava et al., 2015). A isoterma de Temkin é descrita 
pela Equação 3: 
 
 𝑞𝑒 =  𝛽ln (𝐾𝑇𝐶𝑒) (3) 
 
em que 𝛽 =  𝑅𝑇 𝑏⁄  é um fator relacionado ao calor de adsorção, 𝑏 a variação na energia 
de adsorção (J mol-1), 𝑅 é a constante universal dos gases (J mol-1 K-1), 𝑇 a temperatura 




Shahmohammadi-Kalalagh et al. (2010) estudaram a adsorção de Pb, Zn e Cu à 
caulinita e determinaram os parâmetros da equação de Temkin para o sistema estudado. 
Os autores observaram valor inferior da constante 𝐾𝑇 para adsorção de Cu e atribuíram 
esse resultado ao menor raio iônico desse metal. 
 
2.6.4 MODELO DE ADSORÇÃO DE DUBININ-RADUSHKEVICH 
 
Este modelo é geralmente aplicado para expressar o mecanismo de adsorção com 
uma energia de distribuição gaussiana sobre superfícies heterogêneas (Elmoubarki et al., 
2015) e é expresso conforme a equação 4: 
 
 𝑞𝑒 = 𝑞𝑠𝑒
−𝐾𝜀2 (4) 
 
em que 𝑞𝑠 representa a capacidade de saturação teórica (mg g
-1), 𝜀 (potencial de Polanyi) 
=𝑅𝑇𝑙𝑛(1 + 1 𝐶𝑒)⁄ , 𝐾 é a constante da isoterma de Dubinin-Radushkevich (mol
2 kJ-2) e 









A energia média de sorção indica energia envolvida quando 1 mol do adsorvato é 
transferido para a superfície do sólido. Quando o valor de E é superior a 8 kJ mol-1 o 
processo é de natureza química, enquanto que na adsorção física, o valor de E varia de 1 
a 8 kJ mol-1 (Wambu et al., 2011).  
Roth et al. (2012), por exemplo, encontraram energias de sorção entre 8,2 a 9,9 kJ 
mol-1 para adsorção de Cd em frações granulométricas de um solo da França com baixo 
teor de matéria orgânica e concluíram que há uma mistura de fenômenos químicos e 
físicos, na qual ocorre provavelmente adsorção específica e complexação na superfície.  
 
2.6.5 MODELO DE ADSORÇÃO DE SHEINDORF-REBUHN-SHEINTUCH (OU 
MODELO MULTICOMPONENTE DE FREUNDLICH) 
 
Os parâmetros das isotermas dos modelos detalhados anteriormente normalmente 
não descrevem o comportamento de adsorção de íons metálicos em sistemas 
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competitivos. Por essa razão, o comportamento de espécies químicas em sistemas multi-
componentes pode ser avaliado empregando equações modificadas dos modelos de 
adsorção utilizados em sistemas monocomponentes (Srivastava et al., 2009; Vidal et al., 
2009).  
Uma das equações utilizadas para representar os dados de adsorção competitiva é 
a equação de Sheindorf-Rebuhn-Sheintuch (SRS) (Sheindorf et al., 1981). Este modelo é 
derivado da equação de Freundlich e é comumente denominado modelo de Freundlich 
competitivo. O pré-requisito é que cada metal siga individualmente a equação de 
Freundlich. O modelo SRS assume uma distribuição exponencial de energia dos sítios de 
adsorção. A equação SRS é expressa como:  
 
 𝑞𝑒1 =  𝐾𝐹1𝐶𝑒1(𝐶𝑒2 + 𝑎12𝐶𝑒2)
(𝑛−1) (6) 
 
em que, o número 1 é designado para o metal alvo, aquele que foi adicionado nos 
experimentos de adsorção em concentrações crescentes e o número 2 para o metal 
competitivo, que foi adicionado em concentração fixa, 𝑞𝑒1 é a quantidade adsorvida do 
metal 1 (mg g-1) e 𝐶𝑒1 e 𝐶𝑒2 são as concentrações dos metais 1 e 2 no equilíbrio (mg L
-1). 
O parâmetro 𝑎12 é definido como o coeficiente de competição e serve para estimar 
a afinidade do adsorvente pelo metal competitivo em relação ao metal alvo. Valores 
elevados desse coeficiente refletem o alto grau de competição entre os metais (Gutierrez 
e Fuentes, 1991). Quando a concentração do metal competitivo permanece praticamente 
constante ao longo do experimento de adsorção, o gráfico de 𝐶𝑒1 versus β apresentará 
relação linear, permitindo o cálculo da constante 𝑎12 a partir das seguintes equações 
(Vidal et al., 2009): 
 
 𝛽 = (𝐾𝐹1𝐶𝑒1 𝑞𝑒1)⁄
1 (1−𝑛)⁄
 (7) 
 𝐶𝑒1 = −𝑎12𝐶𝑒2 + 𝛽 (8) 
 
Inicialmente, para o cálculo de 𝛽, e consequentemente de 𝑎12, os dados 
experimentais são ajustados ao modelo de Freundlich (Equação 1) para determinação de 
𝐾𝐹1 e 𝑛. Em seguida, após o valor de 𝑎12 ser calculado, os resultados são reajustados à 
Equação 6 para se determinar os parâmetros 𝐾𝐹1 e 𝑛 do modelo SRS competitivo (Vidal 
et al., 2009). 
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O modelo foi inicialmente aplicado para investigação da adsorção de 
micropoluentes orgânicos em carbono ativado (Sheindorf et al., 1981), mas, atualmente, 
também tem sido utilizado para representar a adsorção competitiva de espécies químicas 
em minerais (Zermane et al., 2013), biomassa (Vijayaraghavan et al., 2016), 
nanopartículas (Bekkouche et al., 2012), entre outros.  
Com relação a aplicação da equação para explicar sorção de metais em solos, o 
modelo SRS foi utilizado por Antoniadis e Tsadilas (2007) para prever a adsorção de Cd, 
Ni e Zn em um solo da Grécia (Vertic Xerochrept). Os autores observaram valores de 𝑎12 
superiores para adsorção de Cd na presença de Zn e concluíram que a sorção de Cd é 
fortemente influenciada na presença do metal Zn como competidor. Esse modelo também 
foi empregado com sucesso por Liao et al. (2010) para avaliar a adsorção competitiva de 
Ni e Cd em solos (Webster loam, Windsor sand e Oliver loam) dos Estados Unidos. 
 
2.7 TERMODINÂMICA DE ADSORÇÃO EM SOLOS 
 
Grande parte dos estudos sobre a adsorção de espécies químicas em solos não vem 
acompanhada por uma descrição mais aprofundada, embasada em dados termodinâmicos 
(Soares et al., 2005). Alguns trabalhos limitam-se a estudar a termodinâmica em 
superfícies homogêneas, por exemplo, em frações orgânicas ou em minerais como 
caulinita e óxidos de ferro e alumínio (Albadarin et al., 2012; Bhattacharyya e Gupta, 
2008). O cálculo de parâmetros termodinâmicos auxilia na compreensão da extensão da 
reação de adsorção do metal pelo solo, fornecendo informações sobre alterações que 
ocorrem no sistema durante o processo, revelando, portanto, sua espontaneidade 
(Dandanmozd e  Hosseinpur, 2010). 
No que diz respeito à termodinâmica de adsorção em solos, alguns trabalhos como 
os de Roth et al. (2012), que estudaram a adsorção de Cd em frações granulométricas de 
solos, e de Aziz (2005), que  investigaram o comportamento de Pb em solos da Palestina, 
indicam que a adsorção de metais ocorre espontaneamente (∆𝐺° < 0). Por outro lado, 
valores de energia de Gibbs positivas também tem sido reportadas (Karak et al., 2014).    
Os parâmetros termodinâmicos de variação de entalpia padrão (∆𝐻°), variação de 
entropia padrão (∆𝑆°) e variação da energia de Gibbs (∆𝐺°) são determinados realizando 
experimentos de adsorção do metal em diferentes temperaturas (Roth et al., 2012). Esses 
parâmetros podem ser calculados por meio da avaliação na variação da constante de 
distribuição, 𝑘𝑑 (L kg
-1), em função da temperatura (Li et al., 2015). A relação matemática 
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entre a constante de distribuição e os parâmetros termodinâmicos ∆𝐻° (kJ mol-1) e ∆𝑆° 
(kJ mol-1) é expressa pela equação de Van’t Hoff, linearizada, de acordo com Equação 9 












em que 𝑅 é a constante universal dos gases, cujo valor é 8,314 J K-1 mol-1 e 𝑇 a 
temperatura (K).  
Os valores de ∆𝐻° e ∆𝑆° são calculados plotando-se 𝑙𝑛𝑘𝑑 versus 1 𝑇⁄  e 
determinando-se o intercepto e a inclinação da reta obtida por meio de regressão linear 
simples (Li et al., 2015). O valor da variação de energia de Gibbs padrão pode ser 
calculado a partir da Equação 10: 
 
 ∆𝐺° = ∆𝐻° − 𝑇∆𝑆° (10) 
 
2.8 CINÉTICA DE ADSORÇÃO EM SOLOS 
 
O estudo cinético é útil para se determinar condições experimentais, tais como o 
tempo de contato necessário nos experimentos para atingir o equilíbrio de adsorção ( 
Wang et al., 2015). Possibilita, também, compreender fatores que afetam a velocidade e 
calcular parâmetros cinéticos do processo que auxiliam no entendimento da dinâmica da 
adsorção em termos das constantes de velocidade (Kumar e Sivanesan, 2006).  
Normalmente, a cinética de adsorção de metais em constituintes puros que foram 
separados do solo ocorre por meio de uma velocidade inicial rápida, provavelmente 
associada a formação de complexos de esfera interna, seguida por uma reação mais lenta 
(Komy et al., 2014; Sen e Koo, 2014). Drweesh et al. (2016) observaram que a difusão 
dentro dos poros é responsável pela etapa lenta da reação de adsorção de Pb em caulim 
tratado com HCl. Resultado similar foi encontrado por Anthony et al. (2012) para 
adsorção de Cu em caulinita. Uma vez que o solo é um material constituído por 
componentes orgânicos e inorgânicos, que contém diferentes tipos de sítios de adsorção, 
é esperado que vários mecanismos sejam responsáveis pelas reações de adsorção lenta, 
que ocorrem por exemplo por difusão, precipitação e sorção em sítios que possuem 
energia elevada (Strawn e Sparks, 2000).  
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Modelos cinéticos de adsorção têm sido empregados a fim de se investigar o 
comportamento de determinada espécie no meio em estudo e auxiliar na elucidação do 
mecanismo que controla a velocidade do processo de adsorção em solos (Spinelli et al., 
2005). Alguns modelos cinéticos, tais como o de primeira ordem, de segunda ordem e 
reversível de primeira ordem, descrevem a ordem da reação de adsorção baseados na 
concentração da solução. Entretanto, normalmente é incorreto aplicar as equações desses 
modelos cinéticos simples para adsorção em superfícies sólidas pouco homogêneas, tais 
como solos, além disso os efeitos dos fenômenos de transporte e reações químicas são 
muitas vezes experimentalmente inseparáveis (Ho e McKay, 1999). Nesse sentido, as 
ordens de reação com base na capacidade do adsorvente também têm sido propostas e 
incluem os modelos de pseudo-primeira ordem de Lagergren, pseudo-segunda ordem e 
Elovich  que são descritos a seguir (Rajabi et al., 2016) .  
 
2.8.1 MODELO CINÉTICO DE PSEUDO-PRIMEIRA ORDEM 
 
O modelo de pseudo-primeira ordem foi proposto em 1898 por Lagergren e é 
conhecido como o primeiro modelo a descrever a velocidade de adsorção baseada na 
capacidade de sorção (Ho, 2006). Neste modelo a velocidade é dada em função da 
concentração dos sítios não ocupados. A equação de primeira ordem de Lagergren é 
expressa da seguinte forma: 
 
ln(𝑞𝑒 − 𝑞𝑡) = ln 𝑞𝑒,𝑐𝑎𝑙𝑐 − 𝑘1𝑡 
(11) 
 
em que 𝑞𝑒 (mg g
-1) e 𝑞𝑡 (mg g
-1) são as quantidades adsorvidas do metal no equilíbrio e 
no tempo 𝑡, respectivamente, e  𝑘1 (min
-1) é a constante de velocidade de pseudo-primeira 
ordem. O valor de 𝑘1 e o coeficiente de correlação 𝑟
2 são determinados plotando-se 
ln(𝑞𝑒 − 𝑞𝑡) versus 𝑡 (Yari et al., 2015). A quantidade adsorvida, 𝑞𝑒,𝑐𝑎𝑙𝑐, estimada pelo 
modelo de pseudo-primeira ordem é obtida a partir do intercepto da reta. 
Este modelo tem sido amplamente utilizado para estudos de adsorção de poluentes 
presentes em solução aquosa, tais como íons metálicos e compostos orgânicos (Gupta e 
Singh, 2018; Kadirvelu e Namasivayam, 2000; Onganer e Temur, 1998; Yuh-Shan, 
2004). Alguns trabalhos reportaram que este modelo não tem se ajustado bem durante 
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todo o período da adsorção, sendo geralmente aplicável aos estágios iniciais (Ncibi et al., 
2008; Tan et al., 2007). 
 
2.8.2 MODELO CINÉTICO DE PSEUDO-SEGUNDA ORDEM 
 
A equação cinética de pseudo-segunda ordem também baseia na capacidade de 
sorção da fase sólida e indica que a etapa limitante da velocidade da reação é de natureza 
química e envolve o compartilhamento ou troca de elétrons entre o adsorvente e o 
adsorvato (Ncibi et al., 2008). 













O valor da constante de velocidade de pseudo-segunda ordem 𝑘2 (g/mg min) pode 
ser calculado pelo intercepto do gráfico de 𝑡 𝑞𝑡⁄  versus 𝑡. Enquanto que, o valor da 
quantidade adsorvida estimada pelo modelo (𝑞𝑒), representada nos resultados como 
𝑞𝑒,𝑐𝑎𝑙𝑐, pode ser determinada a partir da inclinação dessa mesma reta. Com este modelo 
é ainda possível calcular a taxa inicial de sorção usando a seguinte relação (Mane et al., 
2007): 
 
 𝑘0 = 𝑘2𝑞𝑒
2 (13) 
 
Os poucos trabalhos envolvendo aplicação de modelos para explicar a cinética de 
adsorção de MPTs em solos reportam melhores correlações ao modelo de pseudo-
segunda ordem. Chaturvedi et al. (2006), por exemplo, relataram que a cinética de 
adsorção de metais pesados em solos contaminados tratado com húmus e hidroxiapatita 
foi descrita pela equação de pseudo-segunda ordem. Resultado semelhante foi observado 
por  Huang et al. (2014) que também sugeriram a quimissorção como a etapa que controla 
a velocidade da reação de adsorção de Cu e Zn em frações de um solo cultivado na China. 
 
2.8.3 MODELO CINÉTICO DE ELOVICH  
 














em que 𝛼 (mg/g min) é a taxa inicial de sorção e 𝛽 (g mg-1) está relacionado a extensão 
da cobertura da superfície. Os valores de 𝛼 e 𝛽 podem ser determinados a partir do gráfico 
de 𝑞𝑡 versus 𝑙𝑛𝑡 (Riahi et al., 2017). 
A maioria dos trabalhos que buscaram desenvolver uma base teórica para o 
modelo de Elovich pressupõem a adsorção na superfície de adsorventes altamente 
heterogêneos (Piasecki e Rudziński, 2007). Embora a equação de Elovich tenha sido 
inicialmente desenvolvida para explicar a cinética de adsorção de gases em sólidos, ela 
tem sido utilizada com sucesso para adsorção de solutos presentes em solução líquida e é 
um dos modelos mais utilizados para descrever a adsorção química (Elkady et al., 2011; 
Largitte e Pasquier, 2016). Lim e Lee (2015) investigaram a cinética de remoção de 
metais pesados da água utilizando solos e relataram que os coeficientes de correlação do 







Esse trabalho teve como objetivo geral investigar o comportamento de Cu, Pb e 
Ni em solos de uma topossequência do Cerrado.  
.  
3.1. Objetivos específicos: 
• Estimar a capacidade adsortiva dos metais Cu, Pb e Ni em dois LATOSSOLOS 
VERMELHO Ácrico, um GLEISSOLO HÁPLICO Tb distrófico e um 
ORGANOSSOLO HÁPLICO Sáprico, empregando modelos de adsorção; 
• Avaliar a capacidade adsortiva dos metais Cu, Pb e Ni nesses solos, empregando 
os modelos de Langmuir, Freundlich, Temkin e Dubini-Radushkevich; 
• Estudar a adsorção dos metais Cu, Pb e Ni, em sitemas competitivos, empregando 
o modelo de Sheindorf-Rebuhn-Sheintuch; 
• Obter parâmetros relativos a adsorção desses metais e correlacionar os parâmetros 
das equações às características químicas e mineralógicas dos solos; 
• Determinar os principais atributos químicos e mineralógicos que influenciam a 
adsorção de Cu, Pb e Ni nos solos estudados; 
• Estudar a cinética de adsorção por meio do ajuste dos dados experimentais aos 
modelos de pseudo-primeira ordem, pseudo-segunda ordem e Elovich.  
• Calcular os parâmetros termodinâmicos ∆𝐺°, ∆𝑆° e ∆𝐻°, para adsorção de Cu, Pb 
e Ni; 
• Determinar a espontaneidade dos processos de adsorção; 
• Inferir sobre a possibilidade de contaminação ambiental e a biodisponibilidade 
desses metais em cada solo e na topossequência investigada com base nos 




4. MATERIAIS E MÉTODOS 
4.1 COLETA E ARMAZENAGEM DOS SOLOS 
 
Para a realização dos experimentos, foram selecionados quatro solos localizados 
em uma topossequencia existente na Fazenda Água Limpa (FAL), localizada no Distrito 
Federal e pertence à Universidade de Brasília. A fitofisionomia predominante é o Cerrado 
sensu stricto e grandes áreas de campo sujo e campo limpo, fazendo parte do sistema 
Terras Altas da Superfície Pratinha e da Reserva da Biosfera do Cerrado do Distrito 
Federal (Felfili et al., 2000). O clima da região, conforme a classificação de Köpen, é do 
tipo Aw, caracterizado por clima tropical com estação seca de Inverno. Os solos 
empregados no estudo foram classificados de acordo com o Sistema Brasileiro de 
Classificação dos Solos (Embrapa, 2013) como: um ORGANOSSOLO HÁPLICO 
Sáprico (OXs), um GLEISSOLO HÁPLICO Tb distrófico (GXbd) e dois LATOSSOLO 
VERMELHO Ácrico (LVw1 e LVw2) (Junior et al., 2015). As coordenadas dos pontos 
de coleta de cada um dos solos foram: OXs – 15°56’12.9”S 47°56’09.1”W, GXbd -
15°56’15.0”S 47°56’06.9”W, LVw2 –15°56’44.9”S 47°56’43.9”W e LVw1 - 
15°58’07.1”S 47°59’17.8”W.  
Cerca de 5 kg de cada um dos tipos de solo foram coletados na camada superficial 
de 0-20 cm. Inicialmente, retirou-se a cobertura vegetal e o material grosseiro da 
superfície dos solos nos locais de coleta, utilizando uma enxada. As amostras de solo 
foram retiradas com pá, transferidas para sacos plásticos previamente identificados e 
transportados para o Laboratório de Química de Solos da Universidade de Brasília. No 
laboratório foram secos ao ar e peneirados em peneira de malha 2 mm diâmetro. Após 
este tratamento esta fração foi denominada de “terra fina seca ao ar” (TFSA). 
Posteriormente, as amostras foram armazenadas em sacos plásticos, à temperatura 
ambiente. 
 
4.2 ANÁLISES QUÍMICAS E FÍSICAS DOS SOLOS 
 
As análises químicas e físicas foram realizadas, respectivamente, no Laboratório 
de Química de Solos e Laboratório de Análises Físicas de Solos da Universidade de 
Brasília, seguindo procedimentos de rotina dos laboratórios adaptados do Manual de 
Métodos de Análise de Solos da Embrapa (EMBRAPA, 2011). Todos procedimentos 
foram realizados em triplicata. 
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A textura foi determinada pelo método do densímetro que consiste na 
determinação da proporção das frações areia, silte e argila baseado no tempo de 
sedimentação das partículas. O pH foi medido na suspensão solo água (1:2,5) e em 
solução de KCl 1 mol L-1, em um equipamento da marca HANNA, modelo pH 21, 
utilizando eletrodo de vidro combinado. A acidez potencial (H + Al 3+) foi determinada 
por titulação com NaOH após extração com solução Ca(CH3COO)2 a pH 7. O alumínio 
trocável (Al3+) e os íons cálcio e magnésio trocáveis (Ca2+ + Mg2+) foram extraídos com 
solução de KCl. O primeiro foi determinado por titulação com NaOH e o segundo 
utilizando EDTA como titulante. A extração de potássio trocável (K+) e de fósforo foi 
realizada utilizando solução Mehlich I (HCl 0,05 mol L-1 e H2SO4 0,0125 mol L
-1). A 
concentração de potássio no extrato foi determinada por fotometria de chama, utilizando 
o equipamento, TECNOW modelo 7000. A concentração de fósforo foi determinada por 
espectrofotometria UV-Vis, posterior a formação do complexo fósforo-molíbdico de cor 
azul após a redução do molibdato com ácido ascórbico, em equipamento da marca 
Spectrum, modelo SP-1105. A Capacidade de Troca Catiônica (CTC) foi calculada pela 
soma das bases trocáveis (Ca2+, Mg2+, K+) com a acidez trocável (H+Al3+). O teor de 
matéria orgânica foi determinado por meio da oxidação da matéria orgânica com K2Cr2O7 
em presença de H2SO4, seguida da titulação com sulfato ferroso amoniacal 0,5 mol L
-1. 
 
4.2.1 DETERMINAÇÃO DE CARGAS ELÉTRICAS DOS SOLOS 
 
A determinação de cargas permanentes (𝜎𝑜) e variáveis (𝜎ℎ) dos solos foi realizada 
conforme método descrito por Anderson e Sposito (1991). Para isto, 2 g de TFSA foram 
transferidos para tubos Falcon de 50 mL. Adicionaram-se 25 mL de solução CsCl 0,01 
mol L-1 e agitou-se por 30 minutos. Centrifugou-se a 8000 rpm por 3 minutos e descartou-
se o sobrenadante. Este procedimento foi repetido 15 vezes para garantir a completa 
saturação dos solos pelo césio. Em seguida, foram adicionados 20 mL de etanol 95%, 
agitando por 1 minuto e centrifugando a seguir por 3 minutos a 8000 rpm. Este 
procedimento foi repetido duas vezes e foi realizado para retirar o excesso de césio 
presente na solução que se encontra entre as partículas do solo, e não estão diretamente 
ligados aos pontos de cargas. O material sólido foi seco em estufa a 65°C por 48 horas, a 
fim de garantir a retenção do Cs pelas cargas do solo.  
Para extração do césio adsorvido às cargas variáveis, o material seco foi 
destorroado e 1 g foi transferido a tubos de centrifuga previamente pesados. Adicionaram-
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se 25 mL de solução LiCl 0,01 mol L-1. Submeteu-se a agitação por 30 minutos. Após a 
centrifugação (8000 rpm, 3 minutos), filtrou-se o material em papel de filtro faixa azul 
previamente embebidos com LiCl 0,01 mol L-1. Transferiu-se o extrato para balões 
volumétricos de 50 mL. Completou-se o volume com solução LiCl 0,01 mol L-1 e 
armazenou-se o extrato para análise. O material sólido obtido por meio da filtração 
anterior foi armazenado para extração das cargas permanentes. 
Para extração do césio adsorvido às cargas permanentes, ao material sólido obtido 
após a extração com LiCl, foram adicionados 15 mL de solução CH3COONH4 1 mol L
-1, 
agitando-se por 20 minutos. Submeteu-se a centrifugação (8000 rmp, 3minutos) e 
recolheu-se o sobrenadante, por meio da filtração em papel de filtro faixa azul 
previamente embebido com CH3COONH4 1 mol L
-1. O procedimento de adição de 
CH3COONH4 foi repetido outras duas vezes, totalizando um volume final de 45 mL. 
Foram adicionados 5 mL de solução KCl (3000 𝜇g mL-1), como solução supressora de 
ionização, totalizando volume final de 50 mL. 
A determinação do teor de Cs+ nos extratos de LiCl e CH3COONH4 foi realizada 
por espectrometria de emissão atômica (EEA) com plasma de micro-ondas, utilizando o 
equipamento da marca Agilent, modelo 4200 MP-AES disponível nas dependências do 
Laboratório do Grupo de Automação, Quimiometria e Química Ambiental (AQQUA). O 
comprimento de onda utilizado para análise foi de 697 nm. As curvas analíticas foram 
construídas utilizando soluções padrões nas concentrações de 0, 5, 10, 15 e 20 𝜇g mL-1 
de Cs+. As soluções foram obtidas a partir da diluição de uma solução estoque de 1000 
𝜇g mL-1 de Cs+, preparada utilizando o sal CsCl (Sigma Aldrich). Durante as diluições 
foram adicionadas 5 mL de LiCl 0,01 mol L-1 nas soluções padrões utilizados para 
determinação da carga variável e 5 mL de CH3COONH4 1 mol L
-1 naquelas utilizadas 
para determinação da carga permanente, além de 15 mL de solução KCl 1000 𝜇g L-1 como 
supressora de ionização. A carga variável foi determinada por quantificação do Cs+ 
extraído com LiCl. A carga permanente foi calculada a partir da determinação do Cs+ 






4.3 ANÁLISES MINERALÓGICAS 
4.3.1 ANÁLISE MINERALÓGICA QUALITATIVA POR DIFRAÇÃO DE 
RAIOS-X (DRX) 
 
Foram realizadas análises prévias da mineralogia dos solos no Laboratório de 
Raios X do Instituto de Geociências da Universidade de Brasília a fim de identificar os 
principais minerais presentes. Esta análise qualitativa foi realizada em equipamento da 
marca Rigaku, modelo D-MAXB com radiação de CuK𝛼, velocidade de varredura de 2° 
min-1 e intervalo de medida de 0,05°. A análise consistiu de quatro varreduras distintas: 
uma da amostra total e três da fração argila, na qual a primeira com a amostra orientada 
e seca ao ar, a segunda com solvatação em etilenoglicol e a terceira com a amostra 
aquecida.  
O preparo das lâminas para análise por Difratometria de Raios-X (DRX) seguiu a 
rotina do laboratório. Inicialmente, realizou-se análise das amostras de solo pulverizadas 
e compactadas em lâminas vazadas. Para determinação da mineralogia da fração argila, 
adicionaram-se 7,5 g de cada um dos solos e 150 mL de água destilada a tubos Falcon de 
50 mL, agitando em seguida. A mistura foi submetida a centrifugação à 750 rpm por 7 
minutos. O sobrenadante turvo, indicando a presença de argila em suspensão, foi 
adicionado a outro tubo e centrifugado à 3000 rpm por 30 minutos para concentração da 
fração argila. Após este procedimento, descartou-se o sobrenadante e a partir do 
precipitado obtido elaborou-se três lâminas, de cada tipo de solo, orientadas por 
esfregaço. Uma delas foi seca ao ar e levada para análise no DRX, sendo denominada nos 
difratogramas como “normal”. A segunda foi submetida a tratamento de com etilenoglicol 
e a última foi aquecida por 4 horas e 30 minutos a 490°C, sendo realizada em seguida a 
análise no DRX. Nos difratogramas foram denominadas como amostras com 
“etilenoglicol” e “aquecida”, respectivamente. 
 
4.3.2 ANÁLISE MINERALÓGICA QUANTITATIVA 
 
A quantificação dos minerais presentes na fração argila foi realizada no 
Departamento de Agronomia da Universidade Estadual de Maringá. Inicialmente, 50 g 
de TFSA foram dispersas utilizando-se solução de NaOH 0,2 mol L-1. A fração argila foi 
separada por meio da técnica de sedimentação, de acordo com a lei de Stokes, após 
sucessivos sifonamentos. A matéria orgânica da fração argila foi removida utilizando 
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solução hipoclorito com 6% de cloro ativo (pH 9,5) aquecida a 90° C durante 1 h sob 
agitação periódica. O sobrenadante foi descartado e este procedimento foi  repetido por 3 
vezes (Moore e Reynolds Jr., 1997). A fração argila livre de matéria orgânica foi floculada 
com solução MgCl2 1 mol L
-1, lavada com água desionizada para remover o excesso de 
sais, congelada em nitrogênio líquido, liofilizada (Apha 1-2 LDplus, Martin Christ 
Gefriertrocknungsanlagen) e armazenada para análise.  
Os teores de Fe e Al livres presentes na fração argila sem matéria orgânica foram 
extraídos com ditionito-citrato-bicarbonato de sódio (DCB) e medidos por espectrometria 
de absorção atômica (Perkin-Elmer PinAAcle 900 F), empregando a chama com misturas 
ar/acetileno para Fe (λ=372,0nm) e óxido nitroso/acetileno para Al (λ=396,2nm) (Mehra 
e Jackson, 2013). A fração argila tratada com DCB foi congelada em nitrogênio líquido, 
liofilizada e armazenada para análises por termogravimetria e por DRX. Uma parte da 
fração argila tratada com DCB foi utilizada para identificação das espécies presentes em 
lâminas orientadas, montadas com amostras saturadas com Mg ou K. As amostras 
saturadas com Mg foram analisadas com e sem solvatação com etilenoglicol e aquelas 
saturadas com K foram analisadas a 25, 350 e 550 °C (Amonette, 1994; Moore e Reynolds 
Jr., 1997). Os difratogramas foram adquiridos entre 3-40°2θ em intervalos de 0,02° 2θ 
por 0,6 segundos. A outra parte da fração argila tratada com DCB foi submetida a análise 
termogravimétrica (TG) realizada no equipamento modelo DTG-60H, Shimadzu, 
disponível na Central Analítica do Instituto de Química da UnB. Por meio da análise 
térmica, quantificou-se os teores de gibbsita e caulinita, com base na redução de massa 
das amostras como resultado da desidroxilação dessas espécies minerais nas temperaturas 
de aproximadamente 250 e 500 °C, respectivamente (Amonette, 1994).  
Os óxidos de ferro presentes na fração argila foram concentrados pela dissolução 
seletiva da caulinita, gibbsita e dos minerais aluminossilicatados de baixa cristalinidade 
utilizando-se NaOH 5 mol L-1 fervente (Kampf and Schwertmann, 1982). A composição 
mineralógica da fração argila concentrada em óxidos de ferro foi analisada por DRX nas 
amostras em pó, após adição de silício (~5% v/v), como padrão interno, entre 10 e 80°2θ 
em intervalos de 0,02° 2θ por 0,6 segundos. O conteúdo de minerais 2:1 foram obtidos 
considerando-os complementares aos níveis de caulinita, gibbsita e Fe2O3 e foram 
calculados utilizando a seguinte equação: 2:1 = 100-(Ka+Gb+Fe2O3) (Amonette, 1994; 
Costa et al., 2004) 
Nos experimentos de quantificação mineralógica, todos os difratogramas foram 
obtidos utilizando radiação CoKα em um equipamento Shimadzu XRD-6000, equipado 
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com monocromador, pertencente ao Complexo de Centrais de Apoio à Pesquisa 
(COMCAP) da Universidade Estadual de Maringá. 
 
4.4 EXPERIMENTOS DE ADSORÇÃO 
 
Os estudos de adsorção foram realizados em sistemas individuais, contendo um 
único metal e em sistemas competitivos, contendo simultaneamente dois metais. Para os 
estudos envolvendo sistemas competitivos, um dos metais foi adicionado em 
concentração fixa e o outro em concentrações variadas. 
 
4.4.1 EXPERIMENTOS DE ADSORÇÃO EM SISTEMAS INDIVIDUAIS 
 
Para a construção das isotermas de adsorção, inicialmente, foram determinadas as 
concentrações das soluções dos metais a serem utilizadas nos experimentos de adsorção. 
Para isso, realizou-se experimentos semelhantes aos descritos a seguir, empregando 
soluções contendo o metal em uma faixa de concentração ampla, entre 0 e 500 mg L-1, 
em que buscou-se avaliar o formato e a curvatura das isotermas para então se definir quais 
as faixas de concentração utilizada nos experimentos de adsorção de cada metal. 
Os solos foram peneirados em malha de 56 µm e porções de 0,1 g de cada um dos 
quatro tipos de solo foram pesadas, em triplicata e transferidos para tubos Falcon de 25 
mL. Para os experimentos de adsorção em sistemas individuais, foram adicionados aos 
tubos 7 mL de solução de CaCl2.2H2O 0,002 mol L
-1 (Sodré et al., 2001) contendo um 
único metal nas concentrações de 0, 10, 20, 30, 40, 50, 60, 80, 100 e 120 mg L-1 para o 
Cu; 0, 30, 60, 90, 120, 150, 180, 210, 240 e 270 mg L-1 para o Pb ou 1, 2,5, 5, 10, 20, 30, 
40, 60 e 80 mg L-1 para o Ni. A solução de CaCl2.2H2O foi empregada como eletrólito 
suporte, por conferir força iônica ao meio em estudo. Assim, os sítios de adsorção são 
ocupados pelo íon Ca2+, que é posteriormente trocado por Cu, Pb ou Ni. 
Os metais foram adicionados na forma de sais de cloreto, para o Cu e Ni, e nitrato 
no caso do Pb. O pH das soluções foi ajustado para 6 com solução de hidróxido de sódio 
0,1 mol L-1, utilizando o pHmetro da marca HANNA modelo pH 21. As suspensões foram 
agitadas por 24 h (Dias et al., 2001; Sodré et al., 2001), período suficiente para que a 
concentração do metal se mantenha constante, em mesa agitadora orbital, à temperatura 
ambiente, para garantir a completa adsorção do metal. Após este período, as suspensões 
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foram centrifugadas a 2000 rpm por 15 minutos. Uma alíquota de 4 mL do sobrenadante 
foi filtrada e separada para análise.  
A determinação da concentração de Cu, Pb e Ni remanescente no sobrenadante 
foi realizada por espectrometria de emissão atômica (EEA) com plasma de micro-ondas, 
em equipamento MP-AES 4200 (Agilent Technologies), disponível no laboratório do 
Grupo de Automação, Quimiometria e Química Ambiental do IQ-UnB. O comprimento 
de onda escolhido para análise foi de 324,75 nm para o Cu, 405,78 nm para o Pb e 352,45 
para o Ni por apresentar a maior intensidade de emissão e ausência de sobreposição de 
picos de possíveis interferentes.  
 
4.4.2 EXPERIMENTOS DE ADSORÇÃO EM SISTEMAS COMPETITIVOS 
 
Para avaliar o efeito de um segundo metal no processo de adsorção, foram 
conduzidos experimentos em sistemas competitivos nos quais empregaram-se soluções 
de CaCl2.2H2O 0,002 mol L
-1 contendo um dos metais nas concentrações iniciais 
mencionadas anteriormente, acrescida de um metal competitivo em uma concentração 
fixa de 80 mg L-1, estabelecida como a maior concentração para o Ni, o metal que 
apresentou menor capacidade adsortiva. Assim, em cada solo, foram adicionadas 
soluções dos metais nas seguintes concentrações: 
a) Cu nas concentrações de 0, 10, 20, 30, 40, 50, 60, 80, 100 e 120 mg L-1 contendo Pb 
ou Ni 80 mg L-1, identificados nos resultados como Cu+Pb80 ou Cu+Ni80, 
respectivamente; 
b) Pb nas concentrações de 0, 30, 60, 90, 120, 150, 180, 210, 240 e 270 mg L-1 contendo 
Cu ou Ni 80 mg L-1, identificados nos resultados como Pb+Cu80 ou Pb+Ni80, 
respectivamente;  
c) Ni nas concentrações de 1, 2,5, 5, 10, 20, 30, 40, 60 e 80 mg L-1 contendo Cu ou Pb na 
concentração de 80 mg L-1, identificados nos resultados como Ni+Cu80 ou Ni+Pb80, 
respectivamente. 
Os demais procedimentos e determinações foram realizados conforme 




4.5 CONSTRUÇÃO DE ISOTERMAS DE ADSORÇÃO 
 
Construiu-se isotermas de adsorção, nas quais a quantidade do metal adsorvida 
pelo solo é dada em função da concentração remanescente na solução. A quantidade do 
metal adsorvida foi calculada pela diferença entre a concentração do metal na solução 
inicial e a concentração do metal após o experimento de adsorção, conforme Equação 15: 
 
 𝑞𝑒 =  
(𝐶𝑖 − 𝐶𝑒)
𝑚
 × 𝑉 (15) 
 
em que 𝑞𝑒 é quantidade da espécie adsorvida (mg g
-1), 𝐶𝑖 é a concentração inicial da 
espécie química na solução (mg L-1), 𝐶𝑒 é a concentração da espécie química no 
equilíbrio, 𝑉 é o volume da solução adicionada ao tubo (L) e m é a massa do solo pesada 
(g). 
A isoterma da sorção para cada solo foi descrita quantitativamente por parâmetros 
obtidos a partir do ajuste dos dados experimentais as equações não linearizadas dos 
modelos de adsorção de Langmuir, Freundlich, Temkin e Dubinin-Radushkevich. Para 
isso, os dados obtidos foram ajustados e as isotermas de adsorção construídas utilizando 
o programa OriginPro 8.0, plotando-se a concentração do metal em equilíbrio, 𝐶𝑒, na 
abscissa e a quantidade do metal adsorvido, 𝑞𝑒, na ordenada. 
 
4.6 TERMODINÂMICA DE ADSORÇÃO 
 
Para o estudo termodinâmico de adsorção, transferiu-se 0,1 g de solo peneirado 
em malha 56 µm para tubos Falcon de 25 mL. Em seguida, adicionaram-se 7 mL de 
solução de CaCl2.2H2O 0,002 mol L
-1, enriquecida com metal Cu2+, Pb2+ ou Ni2+, na 
concentração de 50 mg L-1. Este procedimento foi realizado a 25, 35, 45 e 55°C para todos 
os tipos de solo. As suspensões foram mantidas sob agitação por um período de 24 h. 
Após esse intervalo de tempo, foram centrifugadas a 2000 rpm por 2 minutos. Uma 
alíquota de 4 mL do sobrenadante foi filtrada e separada para análise. Para determinação 
da concentração do metal remanescente na solução sobrenadante, seguiram-se os mesmos 




4.7 CINÉTICA DE ADSORÇÃO 
 
Nestes experimentos, 0,1 g de solo, peneirado em malha 56 µm, foi transferido 
para tubos Falcon de 25 mL. Em seguida, adicionaram-se 7 mL de solução de CaCl2 
2H2O 0,002 mol L
-1 enriquecida com 50 mg L-1 de Cu2+, Pb2+ ou Ni2+. As suspensões 
foram agitadas por diferentes intervalos de tempo, a saber: 1, 5, 8, 10, 12, 16, 20 e 24 
horas. Após a agitação pelo período determinado, o tubo foi retirado e a suspensão foi 
centrifugada por 2 minutos a 2000 rpm. Uma alíquota de 4 mL do sobrenadante foi 
filtrada e separada para análise. Para determinação da concentração do metal 
remanescente na solução sobrenadante, seguiram-se os mesmos procedimentos adotados 
no experimento de adsorção. Os dados cinéticos de adsorção foram ajustados aos modelos 
de pseudo-primeira ordem, pseudo-segunda ordem e Elovich. 
 
4.8 CURVAS ANALÍTICAS E LIMITES DE DETECÇÃO 
 
Para a análise das concentrações remanescentes dos metais na solução de 
equilíbrio nos experimentos de adsorção, foram construídas curvas analíticas utilizando 
soluções padrão contendo os metais Cu2+, Pb2+ e Ni2+ nas concentrações de 2, 4, 6, 8, 10 
e 12 mg L-1, preparadas por meio de diluições a partir de uma solução padrão 1000 mg L-
1 (Tritsol, Merck). As curvas foram construídas utilizando o software Microsoft Excel 
2010. A determinação da concentração de Cu, Pb e Cu remanescente foi determinada por 
meio da equação obtida a partir do ajuste das curvas analíticas pelo método dos mínimos 
quadrados ordinários. 
O limite de detecção (LD) é a menor quantidade do analito presente em uma 
amostra que pode ser detectado, porém não necessariamente quantificado, sob as 













4.9 ANÁLISE ESTATÍSTICA 
 
Para avaliar a significância do coeficiente de correlação (r), existente entre os 
atributos dos solos e os parâmetros das equações de Langmuir, Freundlich, Tenkim e 
Dubinin-Radushkevich, foi realizado o teste-t. Admitiu-se as seguintes hipóteses: 
 
𝐻0: r = 0 (hipótese nula) 
𝐻𝑎: r ≠ 0 (hipótese alternativa) 
A estatística do teste é dada pela equação 17 a seguir: 
 





Rejeitou a hipótese nula 𝐻0: r = 0 e considerou-se a existência de correlação linear 
entre os parâmetros das equações e os atributos dos solos, quando o valor de 𝑡 foi superior 
ao valor de 𝑡-tabelado da distribuição de Student para 95% e 90% de confiança e N-2 
graus de liberdade (Miller and Miller, 2005).  
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5. RESULTADOS E DISCUSSÃO 
5.1 CURVAS ANALÍTICAS 
 
A Figura 7 ilustra curvas analíticas típicas obtidas para determinação de Cu, Pb e 
Ni, respectivamente, nos extratos obtidos por meio dos experimentos de adsorção. 
 
 
Figura 7. Curvas analíticas típicas utilizadas para determinação de Cu, Pb e Ni. 
 
Os coeficientes de correlação (r) foram utilizados para avaliar a linearidade da 
curva analítica. Os valores obtidos foram superiores a 0,99 (p<0,01) indicando a relação 
linear entre a resposta instrumental e a concentração dos metais na faixa de concentração 
empregada.  
Considerando-se que foram construídas curvas analíticas a cada vez que o 
equipamento foi operado, os valores do limite de detecção calculados para o Cu variaram 
de 0,08 mg L-1 a 0,10 mg L-1, para o Pb de 0,11 mg L-1 a 0,20 mg L-1 e para o Ni de 0,10 




5.2 CARACTERÍSTICAS DOS SOLOS DA TOPOSEQUÊNCIA 
 
Os solos investigados encontram-se dispostos na toposequência sob a seguinte 
ordem, de acordo com suas altitudes: LVw1 (1220 m), LVw2 (1082 m), GXbd (1061 m) 
e OXs (1057 m). A Figura 8 mostra os perfis dos solos coletados e traz a representação 
gráfica da topossequência. O solo LVw1 encontra-se no topo, próximo a estrada principal 
da FAL, enquanto que LVw2 está em uma região intermediária, localizado próximo à 
barragem da FAL, no Ribeirão do Gama. Os solos GXbd e OXs estão em altitudes mais 
baixas e mais próximos entre si. 
 
 
Figura 8. Disposição dos solos coletados para estudo na topossequência. 
 
Os difratogramas para cada solo são apresentados em Anexo (Figuras 28 a 31). 
Os atributos químicos, físicos e mineralógicos dos solos, bem como o coeficiente de 





Tabela 1. Características químicas dos solos.  
Solos pHH2O pHKCl  MO H+Al3+ Ca2++Mg2+ Al3+ K+ CTC P h o 
   % cmolc dm-3 mgdm-3 mmolc dm-3 
LVw1 5,27±0,01 5,11±0,02 4,76±0,02 8,95±0,1 0,05±0,01 0,70±0,02 0,09±0,01 9,09±0,1 0,7 25,4±0,3 8,5±0,3 
LVw2 5,32±0,04 5,18±0,02 4,42±0,08 8,27±0,09 0,02±0,01 0,78±0,01 0,03±0,01 8,32±0,09 0,5 19,2±0,3 6,6±0,2 
GXbd 5,39±0,04 5,05±0,01 9,88±0,08 13,3±0,1 0,20±0,01 1,08±0,02 0,04±0,01 13,5±0,09 1,7 31,1±0,3 18,7±0,4 
Oxs 5,56±0,01 5,12±0,01 21,50±0,02 23,9±0,1 0,15±0,01 1,52±0,02 0,02±0,01 24,1±0,08 2,4 34,0±0,4 23,6±0,3 
            
 Coeficiente de correlação de Pearson    
pHH2O 1 -0,153 0,983** 0,978** 0,631ns 0,994** -0,728ns 0,978** 0,965* 0,779ns 0,911* 
pHKCl  1 -0,213ns -0,216ns -0,832ns -0,260 -0,201ns -0,226ns -0,391 -0,699ns -0,547ns 
MO   1 1,000** 0,629ns 0,986** -0,590ns 1,000** 0,947* 0,841ns 0,923* 
H+Al3+    1 0,625ns 0,982** -0,572ns 1,000** 0,942* 0,845ns 0,921* 
Ca2++Mg2+     1 0,705ns -0,356ns 0,632ns 0,813ns 0,880* 0,880* 
Al3+      1 -0,681ns 0,983ns 0,984* 0,841ns 0,950* 
K+       1 -0,569ns 0,682ns -0,247ns -0,527ns 
CTC        1 0,944* 0,934* 0,924* 
P         1 0,875ns 0,979* 
h          1 0,954* 
o           1 
*correlação significativa a 5% (bilateral) **correlação significativa a 1% (bilateral) ns: não significativo pelo teste t. 
 
Tabela 2. Características físicas e mineralógicas dos solos.  
Solos Areia Silte Argila Fed Ald Si (DCB) Gb Ka Minerais 2:1 Fe2O3 
 % 
LVw1 39,7 10,4 49,9 9,7 2,2 18,9 33,5 41,8 10,8 13,9 
LVw2 30,3 11,4 58,2 8,4 2,0 19,1 36,5 41,4 10,1 11,9 
GXbd 51,8 21,4 26,8 0,40 1,5 78,8 33,8 51,3 14,4 0,6 




As diferenças nas características físico-químicas e mineralógicas dos solos deve-
se, provavelmente, aos efeitos dos processos pedogenéticos, o clima e o relevo da região. 
Além disso, a variabilidade nas propriedades do solo é muitas vezes causada por pequenas 
mudanças na topografia, que afetam o escoamento e a drenagem da água através e dentro 
do perfil do solo (Hussain et al., 1984; Mulla e McBratney, 2001). 
A argila é a fração dominante nos solos LVw1 e LVw2, enquanto que nos demais 
os teores de areia são superiores. Os solos apresentaram o pH ácido variando de 5,27 
(LVw1) a 5,56 (OXs), valores que estão dentro do intervalo geralmente relatado para solos 
ácidos do Cerrado (Lopes and Guilherme, 2016). Exibiram pobreza em bases trocáveis 
(Mg2+, Ca2+ e K+), sendo que os valores de saturação por bases foi de no máximo 1,8%, 
caracterizando solos distróficos. Os maiores teores de alumínio trocável foram 
encontrados para os solos OXs e GXbd. Com relação ao potássio trocável (K+), os valores 
ficaram entre 0,02 a 0,09 cmolc dm
-3. Comparando-se os teores de íons trocáveis com 
àqueles relatados por Lopes e Guilherme (2016), ao determinar atributos físicos e 
químicos em solos de 57 áreas pertencentes ao bioma Cerrado, observa-se que os valores 
estão dentro da faixa normalmente encontrada em solos do Cerrado.  
O pH em KCl foi menor que o pH medido na supensão solo/água, para todos os 
solos. Assim, os valores de pH (pH em KCl - pH em H2O), foram negativos e variaram 
de -0,14 (LVw2) a -0,44 (OXs), indicando a predominância de cargas negativas (da Silva 
et al., 2015), devido à carga negativa dos componentes orgânicos dos solos (Lopes and 
Guilherme, 2016).  
A quantidade de carga elétrica variável e permanente, analisada pelo método do 
cloreto de césio, foi maior para os solos GXbd e OXs, da mesma forma que os resultados 
da CTC. O solo OXs apresentou carga permanente aproximadamente 3,5 vezes maior em 
relação ao solo LVW2, o que deve estar relacionado à sua constituição mineralógica, 
principalmente em função dos mais altos teores de minerais 2:1 (vermiculita/esmectita) e 
caulinita (Weber et al., 2005). A carga variável representou cerca de 75% da carga total 
para os solos LVw1 e LVw2 e 59% para o solo OXs. Os resultados de carga variável 
vaiaram de 19,2 a 34 mmolc dm
-3 e em alguns casos foram muito próximos aos reportados 
por Cunha et al. (2014) que encontraram valores entre 11,7 a 25,2 mmolc kg-1 em 
Latossolos do estado de Pernambuco.  
Os menores valores de CTC, bases trocáveis, pH e cargas permanentes para os 
Latossolos comparado aos demais, sugerem que estes sejam os menos jovens e indicam 
o avançado grau de intemperismo. Resultados que corroboram com as próprias 
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características dos Latossolos, ou seja, solos muito evoluídos, fortemente ácidos e típicos 
de regiões tropicais (Embrapa, 2013). Os solos GXbd e OXs sofrem menos lixiviação 
devido a sua localização em baixas altitudes e apresentam enriquecimento em cátions, 
uma vez que alguns constituintes do solo são depositados na parte inferior da 
topossequência (Baskan et al., 2016). 
Os cátions trocáveis H e Al3+ foram os principais íons que contribuem para a CTC 
representando de 98 a 99% do total de cátions no sítio de troca. Nota-se valores baixos 
para a relação Al3+/ H+Al3+, indicando que grande parte da acidez trocável nestes solos, 
não provém da hidrólise do Al3+. Para a sequência de solos estudada, esta acidez deve 
estar relacionada, principalmente, à liberação de H+ proveniente dos compostos orgânicos 
e da hidrólise de outros compostos, observação corroborada pela correlação positiva e 
significativa (p<0,05) entre a acidez potencial e a matéria orgânica (MO). Resultados 
semelhantes foram encontrados por Ebeling et al. (2008) estudando solos de diferentes 
estados brasileiros com elevado teor de matéria orgânica. Os resultados também sugerem 
que o aumento do teor de material orgânico foi responsável pelo aumento da CTC, como 
pode ser observado por meio do coeficiente de correlação positivo e significativo 
(p<0,05) entre os dois parâmetros.  
Os solos LVw1 e LVw2 apresentaram baixos teores de MO, entre 4,42 e 4,76%, 
enquanto que para o solo OXs foi de 21,5%. O solo OXs está localizado na base da 
toposequência, em condições de drenagem restrita. Os organossolos, tais como o 
pertencente a esta topossequência, são solos pouco evoluídos, constituídos e formados 
quase que exclusivamente sob condições de saturação por água (Matos et al., 2017). 
Quanto à geologia, a área da FAL desenvolveu-se sob litologias do Grupo Paranoá 
que representa cerca de 65% da área total do Distrito Federal e é constituído por sete 
unidades litoestratigráficas (Campos, 2004), sendo a unidade ardósia representativa da 
região estudada. A composição mineralógica de solos formados sob litologias como as da 
região estudada é geralmente constituída por assembleia de minerais cauliníticos e 
sequióxidos de Fe e Al (Barbosa et al., 2009). A caulinita foi, de fato, o mineral 
encontrado em maior quantidade nas frações argila dos solos investigados, corroborando 
com a geologia da região e contribuindo com pelo menos 40% da composição 
mineralógica dos solos.  
As características mineralógicas da fração argila permitem inferir sobre o grau de 
evolução dos solos (Almeida et al., 2000). Nos solos LVw1 e LVw2, bem drenados, a 
predominância de minerais secundários como caulinita e gibbsita, além de níveis mais 
46 
 
baixos de argilominerais 2:1 (vermiculita/esmectita), confirmam que estes são altamente 
desenvolvidos. As argilas de atividade alta estão presentes em pequenas quantidades em 
solos bastante degradados (Hussain et al., 1984). Os baixos níveis de silício em ambos 
(LVw1 e LVw2) é um indicativo do processo de laterização, ou seja, ocorre a remoção de 
sílica e cátions básicos do perfil do solo e acumulação de óxidos de ferro e/ou alumínio 
(Krauskopf e Bird, 1995).  
 
5.2 ISOTERMAS DE ADSORÇÃO  
 
5.2.1. ISOTERMAS DE ADSORÇÃO DE COBRE 
 
As isotermas de adsorção de Cu obtidas por meio dos experimentos de adsorção 
são apresentadas na Figura 9. 
 
Figura 9. Isotermas de adsorção de Cu para os solos LVw1, LVw2, GXbd e OXs. 
 
O formato das isotermas pode ser relacionado ao mecanismo de adsorção. As 
isotermas obtidas neste estudo apresentaram formato tipo-L, caracterizadas por uma 
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diminuição na disponibilidade dos sítios de adsorção quando a concentração da solução 
aumenta (Giles et al., 1974; Sposito, 2008). Tal comportamento sugere uma progressiva 
saturação dos sítios de adsorção do solo e pode ser explicado pela elevada afinidade 
inicial do metal para adsorção sob baixas concentrações, que em seguida, diminuiu com 
o aumento da concentração. 
As isotermas de adsorção de Cu ajustadas aos modelos de Langmuir, Freundlich 
Temkin e Dubinin-Radushkevich são apresentadas na Figura 10 e os valores dos 
parâmetros de adsorção para cada uma das equações, bem como os respectivos valores 











Tabela 3. Valores dos parâmetros das equações de Langmuir, Freundlich, Temkin e Dubinin-Radushkevich para adsorção de Cu. 
Solos Langmuir Freundlich   Temkin   Dubinin-Radushkevich 
 𝑞𝑚 (mg g
-1) 𝐾𝐿 (L mg
-1) 𝑟2 𝐾𝐹 (mg g
-1) 𝑛 𝑟2 𝐾𝑇 (L mg
-1) 𝛽 𝑟2 𝑞𝑠 (mg g
-1) 𝐸 (kJ mol-1) 𝑟2 
LVw1 2,7±0,2 0,016±0,005 0,9320 0,14±0,02 1,8±0,2 0,9965 0,4±0,1 22±2 0,8730 1,4±0,1 3,1±0,2 0,7266 
LVw2 2,5±0,3 0,019±0,005 0,9629 0,13±0,02 1,8±0,1 0,9818 0,3±0,1 23±3 0,9205 1,4±0,1 3,2±0,2 0,8021 
GXbd 2,6±0,2 0,046±0,009 0,9722 0,35±0,03 2,4±0,1 0,9903 0,8±0,2 26±4 0,9599 1,9±0,1 5,1±0,6 0,8229 






Os coeficientes de determinação foram superiores para o ajuste das isotermas ao 
modelo de Freundlich (r2 = 0,98-0,99) seguido dos modelos de Langmuir (r2 = 0,93-0,97) 
Temkin (r2 = 0,87-0,95) e Dubinin-Radushkevich (r2 = 0,72-0,82). Os elevados valores de 
r2, para cada solo, obtidos por meio do ajuste a equação de Freundlich, indicam que este 
explica mais adequadamente a adsorção de Cu, sugerindo a ocorrência de adsorção em 
superfícies heterogêneas. Analisando os parâmetros da equação a qual obteve-se o melhor 
ajuste, observa-se que os valores de 𝑛 foram superiores a 1 o que demonstra a presença 
de sítios altamente energéticos e a distribuição heterogênea dos sítios ativos na superfície 
destes solos (Fawzy, 2016; Tan et al., 2007). Nesse contexto, é possível concluir que os 
solos LVw1 e LVw2 apresentam maior equivalência entre os sítios de adsorção, enquanto 
que os solos OXs e GXbd possuem sítios energéticos mais heterogêneos, provavelmente 
devido importância de mais de um constituinte do solo para a sorção do Cu.  
A constante de Freundlich (𝐾𝐹), associada a afinidade de sorção do íon metálico 
em solução a fase sólida, variou de 0,13 (LVw2) a 0,68 (OXs). Valores mais baixos 
indicam que a maior parte do Cu permanece em solução e está disponível para absorção 
pelas plantas (Dandanmozd e R Hosseinpur, 2010; Jalali e Moradi, 2013). O parâmetro 
𝐾𝑇 segue basicamente esta mesma tendência e está associado a constante de equilíbrio de 
adsorção, indicando que nos solos localizados em altitudes mais baixas há maior 
distribuição do metal na fase sólida do solo em relação a solução.  
O parâmetro 𝑞𝑚 da equação de Langmuir permite estimar a capacidade máxima 
de adsorção (CMA) para vários elementos químicos no solo (Chaves et al., 2009). Os 
valores deste parâmetro para o Cu variaram de 2,4 mg g-1 (LVw2) a 4,3 mg g
-1 (OXs). 
Valores de CMA mais baixos foram encontrados em Chernossolos da Rússia (Bauer et 
al., 2017), cujos valores variaram entre 0,8 e 1,5 mg g-1. Já Diagboya et al. (2015) 
reportaram CMA de 4,59 mg g-1 para adsorção de Cu em Neossolo flúvico da Nigéria, 
próximo ao encontrado para o solo OXs.  
Os resultados obtidos demostram valores de CMA superiores nos solos OXs e 
GXbd, que deve estar relacionada ao elevado teor de MO nestes solos. A complexação 
de Cu pela MO na forma de ácidos húmicos e fúlvicos é um mecanismo efetivo de 
retenção deste metal em solos (Bradl, 2004). Também é possível observar que os solos 
com valores mais elevados de pH e CTC tendem a adsorver quantidades superiores do 
Cu, assim como relatado em outros trabalhos envolvendo estudos em diferentes classes 
de solos (Lu e Xu, 2009; Usman, 2008).  
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O parâmetro 𝑞𝑠 de Dubinin-Radushkevich segue a mesma tendência da CMA, 
embora não expresse resultados idênticos ao parâmetro 𝑞𝑚 de Langmuir. A discrepância 
nos valores é atribuído a diferenças na definição dos parâmetros, enquanto 𝑞𝑚 representa 
a capacidade máxima de adsorção do metal na superfície da monocamada, o parâmetro 
𝑞𝑠  representa a adsorção do íon ao microporo específico do adsorvente (Eren et al., 2009). 
O parâmetro 𝐾𝐿 pode ser um indicativo da afinidade entre o Cu e as superfícies 
sólidas do solo (Ghosal e Gupta, 2017). Valores elevados indicam maior afinidade entre 
o soluto e o sorvente (Zhu et al., 2010). Assim, é possível concluir que a afinidade do Cu 
pelos solos estudados seguiu a ordem OXs>GXbd >LVw2>LVw1, que é a sequência da 
topossequência no sentido base-topo.  
A energia de ligação ou constante de afinidade expressa por 𝐾𝐿, também está 
relacionada às mudanças na energia livre do processo de adsorção para diferentes espécies 
(Oh et al., 2009; Riemsdijk et al., 1986). Dessa forma, valores de 𝐾𝐿 elevados devem estar 
relacionados a adsorção do Cu em superfícies de alta energia e constante de dissociação 
baixas. Em contrapartida, os valores mais baixos de 𝐾𝐿 estão relacionados à adsorção em 
superfícies de baixa energia com constantes de dissociação altas (Serrano et al., 2005). A 
afinidade elevada do Cu com a MO foi acompanhada por valores elevados de 𝐾𝐿 nos 
solos OXs e GXbd, nos quais o metal foi retido mais fortemente devido a baixa constante 
de dissociação. 
A fim de compreender a energia envolvida nas interações entre o solo e o metal 
analisou-se os valores da energia média de sorção, obtida pelo parâmetro 𝐸 de Dubinin-
Radushkevich. Seus valores podem indicar os mecanismos que governam o processo de 
adsorção (Wambu et al., 2011). Os valores observados sugerem que apenas no solo OXs 
há predominância de adsorção química, uma vez que, o valor encontrado foi superior a 8 
kJ mol-1 (Wambu et al., 2011). De acordo com os valores observados, nos demais solos 
há predominância de interações do tipo Van der Waals ente o Cu e o solo. Contudo, é 
necessário analisar estes valores com cautela, uma vez que os dados empíricos não se 
ajustaram bem ao modelo de Dubinin-Radushkevich. Uma observação mais cuidadosa 
permite concluir que a interação entre o metal e o solo é mais forte em solos que estão 
mais abaixo na topossequência, contudo não é possível afirmar com veemência a 
ocorrência de adsorção física ou química. No OXs, deve prevalecer a formação de 
complexos de esfera interna entre o metal e os grupos funcionais de superfície de 
minerais. Este tipo de complexo, por ser formado por ligações covalentes são mais 
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estáveis que os complexos de esfera externa, no qual há prevalência de interações do tipo 
Van der Waals (Bradl, 2004). 
Os íons Cu2+ se ligam as cargas negativas geradas na superfície da MO, formando 
um complexo estável. Nesse contexto, alguns trabalhos realizados envolvendo a adsorção 
de Cu em outros tipos de solo também demostraram que a adsorção de Cu é 
preferencialmente relacionada as frações orgânicas do solo, sendo o principal 
componente capaz de fixar este íon (Cerqueira et al., 2011). 
Para avaliar quais características dos solos se relacionam a capacidade de adsorção 
do Cu, foi feita a análise do coeficiente de correlação linear de Pearson, entre os 




Tabela 4. Coeficientes de correlação linear entre os parâmetros das equações dos modelos e os atributos dos solos, para o Cu. 
Atributos 
dos solos 
Langmuir Freundlich Temkin Dubinin-Radushkevich 
 𝑞𝑚 𝐾𝐿 𝐾𝐹 𝑛 𝐾𝑇 𝛽 𝑞𝑠 𝐸 
pH 0,903ns 0,971* 0,985* 0,812 ns 0,973* 0,991** 0,985* 0,984 ns 
MO 0,950* 0,964* 0,996** 0,790 ns 0,996** 0,994** 1,00** 0,998** 
Ca2++Mg2+ 0,382 ns 0,796 ns 0,695 ns 0,961* 0,560 ns 0,568 ns 0,619 ns 0,588 ns 
CTC 0,953* 0,961* 0,995** 0,788 ns 0,996** 0,991** 0,999** 0,997** 
𝜎𝐻 0,716 ns 0,887 ns 0,870 ns 0,891 ns 0,806 ns 0,778 ns 0,830 ns 0,810 ns 
𝜎𝑜 0,772 ns 0,982* 0,953* 0,957* 0,887 ns 0,888 ns 0,917 ns 0,901 ns 
Fed -0,468 ns -0,878 ns -0,779 ns -0,990* -0,655 ns -0,687 ns -0,714 ns -0,689 ns 
Ald 0,987* 0,749 ns 0,854 ns 0,439 ns 0,934 ns 0,915 ns 0,902 ns 0,917 ns 
Si (DCB) 0,582 ns 0,928* 0,853 ns 1,000* 0,745 ns 0,763 ns 0,795 ns 0,772 ns 
Gb -0,980* -0,852ns -0,928 ns -0,631 ns -0,965* -0,932 ns -0,948* -0,951* 
Ka -0,239 ns 0,312 ns 0,148 ns 0,656 ns -0,030 ns -0,004 ns 0,047 ns 0,010 ns 
Argila 2:1 0,978* 0,929 ns 0,980* 0,719 ns 1,000** 0,993** 0,995** 0,997** 
Fe2O3 -0,469 ns -0,879 ns -0,780 ns -0,990* -0,656 ns -0,688ns -0,715ns -0,691 ns 
* correlação significativa a 5% (bilateral) ** correlação significativa a 1% (bilateral) ns: não significativo pelo teste t.
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Foram observados coeficientes de correlação positivos e significativos (p<0,05) 
entre pH, CTC e o teor de MO com todos os parâmetros dos modelos, exceto o parâmetro 
𝑛 de Freundlich. O coeficiente de correlação altamente significativo entre MO e o 
parâmetro relacionado a capacidade adsortiva, 𝐾𝐹 (r=0,996), do modelo que apresentou 
melhor ajuste dos dados, demonstra que o processo de adsorção de Cu nesses solos foi 
controlado principalmente pelos grupos funcionais orgânicos, provavelmente associados 
às frações húmicas, ou seja, ácidos húmicos e fúlvicos. Além disso, esse mesmo 
parâmetro correlacionou-se positivamente com a CTC, que apresentou correlação 
significativa com o teor de MO. À medida que os valores de CTC aumentam, mais sítios 
de troca estarão disponíveis para retenção do metal (Lu e Xu, 2009). Observou-se 
correlação positiva e significativa entre os parâmetros 𝑞𝑚, 𝐾𝐹, 𝐾𝑇 e 𝑞𝑠 com o teor de 
minerais do tipo 2:1 dos solos, indicando que minerais expansivos, como vermiculita e 
esmectita, também foram relevantes para aumentar a adsorção desse metal e para explicar 
o alto perfil de adsorção dos solos da parte inferior da topossequência estudada. A carga 
permanente negativa nestes minerais, formada na superfície das partículas do solo através 
de substituições isomórficas, também atuam como sítios de adsorção, corroborando o 




5.2.2 ISOTERMAS DE ADSORÇÃO DE CHUMBO 
 
A Figura 11 mostra as isotermas de adsorção de Pb para a topossequência de solos 
em estudo. 
 
Figura 11. Isotermas de adsorção de Pb para os solos LVw1, LVw2, GXbd e OXs. 
 
As isotermas de adsorção de Pb apresentaram o mesmo formato observado para o 
Cu, correspondentes ao tipo-L e caracterizadas pela alta afinidade do solo pelo metal em 
concentrações baixas. Apesar da semelhança no formato das isotermas, observou-se 
durante os experimentos que a quantidade do Pb adsorvida nos solos foi superior à do Cu 
em uma mesma concentração. Sendo que em concentrações abaixo de 30 mg L-1, 
praticamente todo o Pb adicionado foi retido pela fase sólida. Por isso, as concentrações 
utilizadas para o estudo da adsorção de íons Pb aos solos foram superiores. As figuras 
ilustrativas das isotermas de adsorção de Pb ajustadas aos modelos são apresentadas na 
Figura 12. A Tabela 5 mostra os valores obtidos para o ajuste das isotermas de Pb aos 









Tabela 5. Valores dos parâmetros das equações de Langmuir, Freundlich, Temkin e Dubinin-Radushkevich para adsorção de Pb. 
Solos Langmuir Freundlich   Temkin   Dubinin-Radushkevich 
 𝑞𝑚 (mg g
-1) 𝐾𝐿 (L mg
-1) 𝑟2 𝐾𝐹 (mg g
-1) 𝑛 𝑟2 𝐾𝑇 (L mg
-1) 𝛽 𝑟2 𝑞𝑠 (mg g
-1) 𝐸 (kJ mol-1) 𝑟2 
LVw1 8,5±0,5 0,022±0,003 0,9809 0,83±0,09 2,4±0,1 0,9904 0,2±0,1 86±5 0,9659 6,3±0,4 2,2±0,3 0,8779 
LVw2 8,6±0,5 0,022±0,004 0,9805 0,96±0,05 2,50±0,07 0,9975 0,42±0,09 88±10 0,9802 6,4 ±0,4 3,0±0,2 0,8426 
GXbd 9,6±0,7 0,026±0,001 0,9696 1,09±0,03 2,47±0,04 0,9993 0,5±0,1 94±15 0,9689 6,9±0,5 3,6±0,7 0,8265 







O melhor ajuste dos dados empíricos para adsorção de Pb aos modelos, foi obtido 
pela equação de Freundlich (r2=0,98-0,99), seguida de Langmuir (r2=0,93-0,98). A 
capacidade máxima de adsorção, 𝑞𝑚, do Pb variou de 8,5 a 16 mg g
-1 e foram mais 
elevados que valores reportados por Serrano et al. (2005) em solos ácidos da Espanha. A 
CMA de Pb foi superior em todos os solos estudados em comparação ao Cu. Dessa forma, 
conclui-se que o Pb é menos seletivo e pode ser adsorvido em sítios de adsorção 
provenientes de diversos constituintes do solo incluindo alguns nos quais o Cu não 
apresenta qualquer interação. Esta observação também pode ser confirmada pelos valores 
superiores do parâmetro 𝑛, os quais indicam que mais de um tipo de sítio é responsável 
pela adsorção e evidenciam o papel relevante de outros atributos ou sítios de adsorção do 
solo no processo de sorção do Pb, além daqueles que possivelmente também estão 
relacionados a adsorção do Cu.  
Apesar de grande parte dos trabalhos encontrados na literatura envolvendo 
adsorção de metais em solos reportarem valores de 𝑛>1, assim como os resultados aqui 
reportados, Pokrovsky et al. (2012) encontraram valores de 𝑛 < 1 ao estudar as interações 
de Pb em solos ácidos (Allitic Udic Ferrisols e Dystric Cambisol) coletados na China e 
França. Neste caso, os autores sugeriram duas possibilidades, a primeira é que apenas um 
tipo de sítio estava envolvido na adsorção e a segunda que não foi possível a diferenciação 
entre os sítios dentro das condições estudadas. 
Entre os solos, a capacidade adsortiva seguiu a mesma tendência observada para 
o Cu, aumentando da base para o topo da topossequência. Os valores de 𝐾𝐹 variaram de 
0,83 (LVw1) a 2,4 mg g
-1 (OXs) e a título de comparação, foram até 16 vezes menores 
aos reportados por Gürel (2006) em Espodossolos desenvolvidos sobre rochas basálticas 
na região da Alemanha. Este resultado sugere que os teores de MO e argilominerais 2:1 
também atuam disponibilizando sítios para ocorrência de adsorção do Pb. Além disso, os 
resultados indicam que o tipo de argilomineral presente exerce maior influência na 
adsorção de Pb em relação a quantidade de argila, uma vez que o solo OXs apesar de 
possuir textura arenosa, apresentou elevado potencial adsortivo. 
Embora os valores dos parâmetros relativos a quantidade adsorvida (𝐾𝐹 e 𝑞𝑚) de 
Pb sejam elevados, observa-se que as constantes de afinidade (𝐾𝐿) para a adsorção deste 
metal são sempre inferiores àquelas obtidas para o Cu, quando se compara os valores 
levando em consideração o intervalo de confiança de ambos. As interações entre o Pb e 
o solo são mais fracas e, portanto, este metal, pode ser dessorvido mais facilmente. Ainda 
que a equação de Dubinin-Radushkevich não tenha apresentado bons coeficientes de 
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determinação, pode-se a princípio, fazer uma análise qualitativa e comparativa entre os 
metais, em relação aos valores dos parâmetros desse modelo. Assim, a energia média de 
sorção, 𝐸, evidencia que as ligações formadas pelo Pb na superfície do solo são mais 
fracas que àquelas formadas pelo Cu, sugerindo a formação de complexos mais estáveis 
com o Cu.  
A Tabela 6 apresenta os valores do coeficiente de correlação linear de Person, 𝑟, 




Tabela 6. Coeficientes de correlação linear entre os parâmetros das equações dos modelos e os atributos dos solos, para o Pb. 
Atributos 
dos solos 
Langmuir Freundlich Temkin Dubinin-Radushkevich 
 𝑞𝑚 𝐾𝐿 𝐾𝐹 𝑛 𝐾𝑇 𝛽 𝑞𝑠 𝐸 
pH 0,961* 0,958* 0,967* 0,501ns 0,993** 0,955* 0,957* 0,997** 
MO 0,983* 0,981* 0,977* 0,337ns 0,956* 0,975* 0,979* 0,965* 
Ca2++Mg2+ 0,479ns 0,467ns 0,455ns 0,122ns 0,583ns 0,440ns 0,460ns 0,608ns 
CTC 0,983* 0,980* 0,975* 0,312ns 0,948ns 0,974* 0,979* 0,958* 
 0,751ns 0,743ns 0,712ns -0,048ns 0,705ns 0,719ns 0,736ns 0,734ns 
 0,839ns 0,831ns 0,822ns 0,255ns 0,869ns 0,814ns 0,827ns 0,888ns 
Fed -0,586ns -0,576ns -0,584ns -0,400ns -0,745ns -0,557ns -0,571ns -0,760ns 
Ald 0,962* 0,965* 0,958* 0,246ns 0,835ns 0,970* 0,966* 0,837ns 
Si (DCB) 0,681ns 0,671ns 0,670ns 0,313ns 0,787ns 0,651ns 0,666ns 0,805ns 
Gb -0,964* -0,963* -0,941ns -0,074ns -0,830ns -0,956* -0,961* -0,845ns 
Ka -0,123ns -0,136ns -0,138ns 0,036ns 0,073ns -0,163ns -0,143ns -0,093ns 
Argila 2:1 0,997** 0,996** 0,996** 0,316ns 0,943ns 0,992** 0,995** 0,951* 
Fe2O3 -0,588ns -0,578ns -0,586ns -0,403ns -0,747ns -0,559ns -0,573ns -0,761ns 
* correlação significativa a 5% (bilateral) ** correlação significativa a 1% (bilateral) ns: não significativo pelo teste t. 
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Foram obtidas correlações lineares significativas e positivas entre os parâmetros 
𝑞𝑚, 𝐾𝐹 e 𝑞𝑠 e os teores de MO e de argila 2:1. Estes resultados são um indicativo de que, 
assim como observado para o Cu, tanto os ácidos húmicos/fúlvicos quanto os 
argilominerais expansíveis atuam na adsorção de Pb. Contudo, os valores de 𝑟 foram 
superiores (>0,99) e apresentaram maior significância com os argilominerais do tipo 2:1. 
Dessa forma, é possível inferir que a adsorção Pb a estes solos é governada pelos níveis 
dos minerais vermiculita e/ou esmectita. Resultados semelhantes foram encontrados por 
Usman (2008), que atribuiu à esmectita a importância como fator regulador  da sorção de 
Pb em solos do Egito (Haplotorrerts, Torriorthents, Torrifluvents).  
Tanto a correlação observada quanto a elevada capacidade adsortiva do Pb 
permitem inferir que esse metal interage em maior proporção com a vermiculita presente 
nos solos estudados quando comparado Cu. Provavelmente, o menor raio iônico hidratado 
do Pb (4,01 Å) em relação ao Cu (4,19 Å), possibilita o acesso, do primeiro, às 
entrecamadas e a formação de ligação com os sítios planares da vermiculita. Esse efeito 
é ainda mais pronunciado devido a geometria do íon aquoso de Cu hexacoordenado que 
possui distorção tetragonal devido ao efeito Jahn-Teller, dificultando sua introdução no 
espaço entrecamadas (Abollino et al., 2008). Além disso, Malandrino et al. (2006) 
também relataram que em pH próximo a 6, alguns dos grupos ionizáveis aluminol e 
silanol das bordas da vermiculita encontram-se protonados, assim um dos principais 
mecanismos de adsorção de metais envolve a formação de complexos de esfera externa 
nos sítios planares desse mineral. Segundo os autores, o íon metálico que possui baixos 
valores de pKh, ou seja, maior tendência a hidrolisar (pKh Pb = 7,7 e Cu = 7,9) apresenta 
maior atração eletrostática aos sítios planares e, portanto, adsorve em maior quantidade.   
A MO, apesar de fornecer sítios de ligação, provavelmente exerce menor 
influência na adsorção de Pb em comparação ao Cu. Nesse sentido, a maior estabilidade 
dos complexos formados entre o Cu e a MO foram demonstradas por Pandey et al. (2000). 
Os autores concluíram que as constantes de estabilidade de complexos formados entre 
ácidos húmicos isolados de um solo e os metais Cu e Pb seguiram a ordem Cu>Pb. 
Igualmente, os coeficientes de correlação obtidos entre o parâmetro 𝐾𝐿 e os teores de 
argilominerais 2:1, sugerem que as interações mais estáveis são formadas entre o Pb e 
estes minerais.  
Observou-se correlação linear significativa e negativa entre o teor de gibbsita e os 
parâmetros 𝐾𝐿 e 𝑞𝑚 (Tabela 6). Em uma análise preliminar, esta constatação pode parecer 
contraditória já que o metal poderia ser adsorvido às superfícies desse mineral por meio 
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das hidroxilas expostas sujeitas a desprotonação (Katz et al., 2013). Entretanto, esse 
resultado pode ser explicado pela possibilidade de ocorrer no meio reacional estudo, a 
complexação entre a gibbsita e as frações orgânicas do solo, o que de fato pode ocasionar 
uma diminuição dos sítios disponibilizados pela matéria orgânica para adsorção de Pb ou 
Cu. Diversos estudos conduzidos empregando constituintes do solo isolados reportaram 
a capacidade de sorção de constituintes orgânicos à gibbsita e outros minerais (Hunt et 
al., 2007; Kaiser e Guggenberger, 2003; Sollins et al., 1996).  Parfitt et al. (1977) 
verificaram que ácidos fúlvicos são adsorvidos a gibbsita por meio de ligações de 
hidrogênio e por um mecanismo de troca de ligantes envolvendo os grupos carboxilas da 
matéria orgânica e as hidroxilas terminais do óxido de alumínio. Arias et al. (2005) 
relataram que a adsorção de Cu pela MO em solos desenvolvidos sobre granito e 
anfibólitos foi reduzida devido a interação da MO com óxidos de Fe e Al. Portanto, o 
efeito de recobrimento da superfície do óxido de alumínio bloqueia parte dos sítios de 
adsorção da MO. A correlação observada neste trabalho evidencia que um aumento no 
teor de gibbsita resulta em uma diminuição na quantidade do metal adsorvida às cargas 




5.2.3 ISOTERMAS DE ADSORÇÃO DE NÍQUEL 
 
As isotermas de adsorção de níquel também apresentaram formato do tipo-L 
(Figura 13).  
 
 
Figura 13.  Isotermas de adsorção de Ni para os solos LVw1, LVw2, GXbd e OXs. 
 
As concentrações utilizadas foram consideravelmente mais baixas em relação aos 
demais metais estudados, pois notou-se a formação da curvatura e a diminuição da 
inclinação da isoterma ainda em baixas concentrações do metal. As isotermas ajustadas 
aos modelos de adsorção são mostradas na Figura 14. Na Tabela 7 são apresentados os 
valores de cada um dos modelos empregados ao ajuste dos dados de adsorção de Ni, 









Tabela 7. Valores dos parâmetros das equações de Langmuir, Freundlich, Temkin e Dubinin-Radushkevich para adsorção Ni. 
Solos Langmuir Freundlich   Temkin   Dubinin-Radushkevich 
 𝑞𝑚 (mg g
-1) 𝐾𝐿 (L mg
-1) 𝑟2 𝐾𝐹 (mg g
-1) 𝑛 𝑟2 𝐾𝑇 (L mg
-1) 𝛽 𝑟2 𝑞𝑠 (mg g
-1) 𝐸 (kJ mol-1) 𝑟2 
LVw1 0,86±0,05 0,020±0,002 0,9958 0,038±0,005 1,6±0,1 0,9885 0,8±0,3 5,8±0,4 0,8772 0,50±0,04 2,0±0,3 0,9206 
LVw2 0,84±0,04 0,020±0,002 0,9965 0,037±0,004 1,6±0,1 0,9937 0,8±0,3 5,6±0,5 0,9039 0,48±0,05 2,0±0,2 0,9039 
GXbd 1,11±0,08 0,025±0,004 0,9930 0,060±0,007 1,7±0,1 0,9920 1±0,3 7,7±0,7 0,8940 0,68±0,01 3,5±0,6 0,8895 








Assim como para Cu e Pb, as equações de Langmuir e Freundlich apresentaram 
altos coeficientes de correlação, indicando que esses modelos se ajustam a diversas 
condições experimentais, em diferentes tipos de solos e variadas concentrações de metais. 
No entanto, diferentemente dos outros metais, os dados experimentais foram melhor 
descritos pela equação de Langmuir (r2>0,99). Considerando que o solo é um material 
heterogêneo e levando em conta que esse modelo admite a adsorção em sítios 
equivalentes, superfície uniforme e homogênea (Langmuir, 1918), pode-se a princípio 
supor duas possibilidades para explicar a correlação dos dados empíricos a equação de 
Langmuir. A primeira é supor que o material adsorvente seja homogêneo e inferir que o 
Ni tenha sido adsorvido por apenas um constituinte do solo ou em sítios de adsorção com 
energia semelhantes. E a segunda é considerar que o metal ocupa poucos sítios de 
adsorção de outros constituintes do solo ou poucos sítios não equivalentes entre si. É mais 
provável que a segunda possibilidade de fato ocorra, levando em consideração que os 
valores do parâmetro relativo a heterogeneidade dos sítios de adsorção (n), embora 
inferiores aos valores determinados para Cu (1,8-2,5) e Pb (2,4-2,5), foram todos maiores 
que 1.  
A CMA de Ni foi inferior àquelas observadas para os outros dois metais e 
apresentou a seguinte ordem entre os solos:  LVw1< LVw2< GXbd< OXs. Jalali e 
Moharrami (2007) reportaram valor de capacidade adsortiva de 0,9 mg g-1 para o solo 
classificado como Typic calcixerepts, valor intermediário aos encontrados nos solos 
LVw1 e GXbd. Estes mesmos autores reportaram CMA variando de 0,15 a 0,34 mg g
-1 
em outros solos calcários do oeste do Irã. As CMA obtidas para os solos LVw1 e LVw2 
foram próximas a encontrada por Jiang et al. (2010) para adsorção de Ni a caulinita 
(CMA= 0,90 mg g-1) e por Covelo et al. (2007) para adsorção de Ni em matéria orgânica 
humificada extraída de um Histosol (CMA = 0,95 mg g-1). 
Os valores da constante de ligação (𝐾𝐿) e energia média de sorção (𝐸) indicaram 
que entre os três metais estudados, o Ni é o que possui menor afinidade aos colóides do 
solo. Portanto, o Ni deve ser retido aos sítios de adsorção por meio da formação de 
complexos de menor estabilidade ou principalmente por processos de natureza física, que 
apresentam tipicamente valores de energia de ligação mais baixas (Onyango et al., 2004). 
Já a adsorção de Cu engloba possivelmente interações que envolvem energia 
relativamente mais alta. Para ambos íons, a tendência de estabilidade dos complexos 
formados com os colóides do solo observada nesse trabalho, Cu>Ni, segue a série de 
Irving-Williams, que estabelece uma ordem relativa dos complexos formados com alguns 
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íons divalentes de metais de transição a partir de uma combinação de efeitos eletrostáticos 
e da energia de estabilização do campo ligante (Huheey et al., 1993). Possivelmente, o 
efeito Janh-Teller confere ainda maior estabilidade aos complexos formados pelo Cu.  
Por estar mais fracamente ligado à superfície do solo, o Ni apresenta maior 
tendência em sofrer lixiviação. Nesse sentido, Sangiumsak e Punrattanasin (2014) 
demonstraram que a adsorção de Ni em solos com texturas variadas é reversível, porque 
o metal pode ser lixiviado e estabeleceram a troca iônica como principal mecanismo de 
adsorção do metal.  
A Tabela 8 mostra os coeficientes de correlação linear entre os atributos dos solos 




Tabela 8. Coeficientes de correlação linear entre os parâmetros das equações dos modelos e os atributos dos solos, para o Ni. 
Atributos 
dos solos 
Langmuir Freundlich Temkin Dubinin-Radushkevich 
 𝑞𝑚 𝐾𝐿 𝐾𝐹 𝑛 𝐾𝑇 𝛽 𝑞𝑠 𝐸 
pH 0,965* 0,917ns 0,957* 0,875ns 0,865ns 0,968* 0,950* 0,931ns 
MO 0,977* 0,917ns 0,962* 0,854ns 0,853ns 0,980* 0,957* 0,926ns 
Ca2++Mg2+ 0,781ns 0,885ns 0,816ns 0,925ns 0,935ns 0,770ns 0,827ns 0,870ns 
CTC 0,977* 0,916ns 0,961* 0,852ns 0,852ns 0,981* 0,957* 0,925* 
 0,916ns 0,933ns 0,919ns 0,899ns 0,918ns 0,911ns 0,928ns 0,921ns 
 0,984* 0,988** 0,991** 0,978* 0,983* 0,981* 0,994** 0,995* 
Fed -0,843ns -0,930ns -0,878ns -0,974* -0,971* -0,835ns -0,882ns -0,926ns 
Ald 0,786ns 0,648ns 0,744ns 0,539ns 0,537ns 0,796ns 0,734ns 0,665ns 
Si (DCB) 0,909ns 0,973* 0,935ns 0,994** 0,996** 0,902ns 0,939ns 0,968* 
Gb -0,898ns -0,803ns -0,866ns -0,704ns -0,714ns -0,903ns -0,864ns -0,808ns 
Ka 0,269ns 0,453ns 0,330ns 0,563ns 0,570ns 0,253ns 0,345ns 0,431ns 
Argila 2:1 0,949ns 0,869ns 0,927ns 0,793ns 0,792ns 0,954* 0,921ns 0,879ns 
Fe2O3 -0,844ns -0,930ns -0,878ns -0,975* -0,971* -0,836ns -0,883ns -0,926ns 





As principais inferências no que diz respeito ao comportamento de Ni são feitas 
com base no modelo de Langmuir, utilizando os dados dos demais modelos de forma 
complementar. Nota-se que a capacidade adsortiva dos solos estudados (𝐾𝑓 e 𝑏) frente ao 
Ni, se correlacionou positiva e significativamente ao teor de MO. A principal diferença 
observada em relação ao Pb e Cu, foi que estes mesmos parâmetros não se 
correlacionaram a quantidade de minerais do tipo 2:1. Os resultados sugerem que o 
comportamento adsortivo do Ni nesta topossequência é governado pelos níveis de MO, 
que desempenham, portanto, papel fundamental no controle da biodisponibilidade desse 
metal nos solos estudados.  
Embora o teor de MO controle o processo de adsorção tanto do Ni quanto do Cu, 
as diferenças observadas nos valores do parâmetro 𝐾𝐿, notadamente nos solos OXs e 
GXbd, indicam que o Ni se encontra mais fracamente ligado aos grupos funcionais 
orgânicos. De fato, os complexos formados pelo Ni parecem possuir constante de 
estabilidade menor. Baker e Khalili (2003) determinaram, usando o método de Schubert, 
a constante de estabilidade condicional em complexos de Cu2+ e Ni2+ com ácidos húmicos 
extraídos do horizonte O de um solo e encontraram valores dessa constante superiores 
para os complexos formados pelo Cu. 
O estudo da adsorção permitiu estabelecer a seguinte ordem de afinidade do metal 
baseado na CMA na topossequência de solos: Pb>Cu>Ni. Esta ordem indica a maior 
tendência do Ni em permanecer na solução do solo em comparação ao Pb e Cu. Essa 
sequência está diretamente relacionada a primeira constante de hidrólise dos metais (pKh), 
Pb = 7,7, Cu = 7,9 e Ni = 9,9 (Malandrino et al., 2006). Assim a afinidade do metal por 
diferentes sítios de adsorção aumenta à medida que o pKh diminui, ou seja, com o 
aumento da tendência do metal em sofrer hidrólise, indicando que as formas hidrolisadas 
interagem com uma maior quantidade de sítios. De maneira geral, os resultados 
demonstram que as diferenças entre as características físico-químicas e mineralógicas dos 
solos influenciaram diretamente na capacidade de adsorção e retenção de Cu, Pb e Ni. 
 
 
5.3 ESTUDO DA CINÉTICA DE ADSORÇÃO DE COBRE, CHUMBO E NÍQUEL 
 
As Figuras 15, 16 e 17 mostram, respectivamente, a quantidade dos íons Cu, Pb e 




Figura 15. Quantidade adsorvida de Cu em função do tempo para os solos LVw1, LVw2, 
GXbd e OXs . 
 
Figura 16. Quantidade adsorvida de Pb em função do tempo para os solos LVw1, LVw2, 




Figura 17. Quantidade adsorvida de Ni em função do tempo para os solos LVw1, LVw2, 
GXbd e OXs. 
 
Os experimentos permitiram verificar o efeito do tempo de reação na adsorção dos 
metais. No caso do Cu, o equilíbrio de adsorção foi alcançado por volta de 12 horas para 
os solos OXs e GXbd. A partir deste período, observou-se que a taxa de adsorção foi mais 
lenta e neste momento a dispersão dos dados apresentou um platô ou uma tendência a 
estabilização, uma vez que diminuiu a quantidade de sítios de reação. O platô indica que 
o número de sítios de adsorção diminuiu dificultando a sua ocupação pelo Cu devido as 
forças repulsivas (Olu-Owolabi et al., 2012). Por outro lado, os Latossolos apresentaram 
a taxa inicial de adsorção mais lenta. Nestes solos, a concentração permanece constante 
após 16 horas. 
A adsorção de Pb aos solos aumentou com o tempo até que o equilíbrio foi 
alcançado, por volta de 12 horas nos solos OXs e GXbd e de 16 horas nos solos LVw1 e 
LVw2. Para o Pb, foi observada uma tendência semelhante a adsorção do Cu, em que a 
presença de um grande número de sítios acessíveis para interação com o metal, leva a 
uma adsorção rápida nos estágios iniciais (Arshadi et al., 2014). Para se ter ideia, os solos 
OXs, GXbd, LVw1 e LVw2 apresentaram respectivamente, cerca de 94, 92, 90 e 86% do 
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total de Pb adsorvido dentro de 5 horas. Com o tempo, a quantidade de sítios disponíveis 
diminui e os íons adsorventes começam a competir pelos sítios de adsorção (Banerjee e 
Chattopadhyaya, 2017).  
Nota-se também, que a adsorção de Ni alcançou o equilíbrio após 16 horas no solo 
OXs e 20 horas nos demais solos, ou seja, após esse período todos os sítios disponíveis 
encontram-se ocupados pelo metal. Esses resultados confirmam que a agitação das 
suspensões por um período de 24 horas é suficiente para garantir a completa adsorção dos 
metais, nos experimentos para construção das isotermas de adsorção. 
Por meio dos resultados da cinética de adsorção, observa-se que a taxa de adsorção 
tende a diminuir ao longo do tempo até permanecer constante. Esse comportamento pode 
ser explicado pela alta afinidade inicial entre cada metal e os constituintes do solo 
(Boudesocque et al., 2007), corroborando os resultados observados por meio das 
isotermas de adsorção. 
Com objetivo de elucidar a cinética de adsorção, os dados experimentais foram 
ajustados aos modelos de pseudo-primeira ordem, pseudo-segunda ordem e Elovich. Os 
gráficos obtidos pelo ajuste linear dos dados experimentais aos modelos selecionados 
encontram-se nas Figuras 18, 19 e 20, para o Cu, Pb e Ni, respectivamente. As Tabelas 9, 
10 e 11 mostram para os metais Cu, Pb e Ni, respectivamente, os valores estimados das 
constantes para cada modelo cinético, os valores de 𝑟2, a quantidade do metal adsorvida 





Figura 18. Ajuste dos dados de adsorção de Cu aos modelos cinéticos lineares: a) pseudo-primeira ordem b) pseudo-segunda ordem c) Elovich. 
  




Figura 19. Ajuste dos dados de adsorção de Pb aos modelos cinéticos lineares: a) pseudo-primeira ordem b) pseudo-segunda ordem c) Elovich. 




Figura 20. Ajuste dos dados de adsorção de Ni aos modelos cinéticos lineares: a) pseudo-primeira ordem b) pseudo-segunda ordem c) Elovich. 
 
a b c 
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Tabela 9. Parâmetros dos modelos cinéticos para adsorção de Cu para os solos LVw1, LVw2, GXbd e OXs. 


















LVw1 1,41 0,17±0,02 0,0012±0,0003 0,7592 1,40±0,03 0,0027±0,0002 0,0054±0,0004 0,9972 16±2 1541±190 0,9337 
LVw2 1,15 1,4±0,9 0,0026±0,0003 0,9327 1,58±0,03 0,0012±0,0004 0,0029±0,0001 0,9974 3,16±0,14 0,007±0,001 0,9878 
GXbd 1,45 0,24±0,04 0,0015±0,0003 0,7830 1,91±0,05 0,005±0,001 0,018±0,004 0,9950 22±7 9139±85 0,7249 
OXs 2,22 0,9±0,6 0,0030±0,0007 0,7874 2,19±0,06 0,008±0,003 0,04±0,02 0,9955 3,7±0,6 0,8±0,3 0,8722 
 
Tabela 10. Parâmetros dos modelos cinéticos para adsorção de Pb para os solos LVw1, LVw2, GXbd e OXs. 


















LVw1 2,12 0,4±0,1 0,0036±0,0004 0,9512 2,15±0,01 0,022±0,006 0,11±0,03 0,9998 14±1 4,24x10
8±109 0,9564 
LVw2 2,25 0,46±0,09 0,0028±0,0002 0,9725 2,29±0,02 0,015±0,004 0,08±0,02 0,9996 9,9±0,7 357173±200 0,9675 
GXbd 2,57 0,5±0,2 0,0037±0,0004 0,9527 2,61±0,02 0,018±0,004 0,12±0,03 0,9998 11±1 90545001±3524 0,9466 
OXs 3,14 2,06±0,4 0,010±0,002 0,8253 3,17±0,01 0,023±0,001 0,23±0,06 0,9999 9,7±0,9 18407724±2142 0,9113 
 
Tabela 11. Parâmetros dos modelos cinéticos para adsorção de Ni para os solos LVw1, LVw2, GXbd e OXs. 


















LVw1 0,53 0,19±0,04 0,0026±0,0005 0,8727 0,54±0,01 0,023±0,008 0,008±0,003 0,9954 29±5 84±9 0,7404 
LVw2 0,54 0,4±0,2 0,0039±0,0008 0,8481 0,56±0,01 0,020±0,005 0,007±0,002 0,9962 18±2 0,6±03 0,8903 
GXbd 0,58 0,20±0,04 0,0024±0,0004 0,8562 0,59±0,01 0,025±0,008 0,009±0,003 0,9965 25±6 53±9 0,8812 
OXs 0,61 0,4±0,2 0,0044±0,0007 0,8947 0,64±0,01 0,028±0,008 0,012±0,003 0,9981 22±6 32±7 0,9104 
77 
 
Os coeficientes de determinação para os modelos de pseudo-primeira ordem e 
Elovich variaram de 0,75 a 0,97 e 0,72 a 0,98, respectivamente, e não se mostraram 
adequados para explicar a cinética de adsorção de metais aos solos. Além disso, os valores 
da quantidade adsorvida (𝑞𝑒,𝑐𝑎𝑙) diferiram dos valores de 𝑞𝑒,𝑒𝑥𝑝 para o modelo de pseudo-
primeira ordem. O modelo de pseudo-primeira ordem é na maioria das vezes, adequado 
para descrever o processo em períodos iniciais de contato entre o solo e a solução (Tan et 
al., 2007). Neste caso, ao se calcular o coeficiente de determinação utilizando os 
resultados obtidos no intervalo de 60 a 600 minutos para o Cu, por exemplo, os valores 
de 𝑟2 foram 0,998 (LVw2), 0,958 (LVw1), 0,912 (GXbd) e 0,892 (OXs). Alguns trabalhos 
têm reportado resultados semelhantes a este para o ajuste ao modelo cinético de pseudo-
primeira ordem (Ncibi et al., 2008). Souza e Santana (2014), por exemplo, utilizaram este 
modelo para estudar a cinética de adsorção de Zn em solos de Manaus, contudo não 
obtiveram boas correlações.  
Por outro lado, os coeficientes de determinação para o modelo de pseudo-segunda 
ordem foram sempre superiores a 0,99. Dessa forma, a adsorção dos metais avaliados 
segue a cinética de pseudo-segunda ordem, sugerindo que o processo de adsorção nestes 
solos envolve principalmente mecanismos de quimissorção, além da fisiossorção. Além 
disso, os valores para o parâmetro 𝑞𝑒,𝑐𝑎𝑙𝑐 calculados pela equação de pseudo-segunda 
ordem foram os que mais se aproximam dos valores de 𝑞𝑒,𝑒𝑥𝑝, referente a quantidade do 
metal adsorvida no equilíbrio, estimados por meio dos experimentos de cinética de 
adsorção, confirmando o ajuste efetivo dos dados a este modelo. 
Levando em consideração os pressupostos do modelo cinético de pseudo-segunda 
ordem, os resultados sugerem que a etapa limitante da velocidade da reação é a adsorção 
química envolvendo o compartilhamento de elétrons entre o metal e os sítios de adsorção 
dos solos (Abramian e El-Rassy, 2009; Khalili e Al-Banna, 2015). Entretanto, o modelo 
não limita a adsorção a um único mecanismo e, portanto, deve coexistir tanto o 
mecanismo de adsorção física quanto adsorção química dos metais (Maity et al., 2018).  
De maneira geral, as constantes de velocidade de segunda ordem (𝑘2), foram 
sempre inferiores a 𝑘0 para os metais Cu e Pb. Isso porque há diminuição na taxa de 
adsorção com o passar do tempo, devido a progressiva saturação dos sítios de adsorção. 
Essas mesmas constantes sugerem que a adsorção de Pb (𝑘2= 0,020-0,028) é mais rápida 
que a adsorção de Cu (𝑘2= 0,0012-0,008), o que está relacionado a facilidade de interação 
do Pb com uma quantidade elevada de grupos funcionais orgânicos e/ou inorgânicos que 
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não estão acessíveis ao Cu. Nota-se que, que os valores dessa constante para adsorção de 
Ni foi superior quando comparada aos dois outros metais. Como a quantidade adsorvida 
de Ni é menor, espera-se que a velocidade de adsorção seja mais rápida. 
Os coeficientes de correlação linear de Person entre as constantes da equação de 
pseudo-segunda ordem e os atributos dos solos importantes para adsorção de Cu, Pb e Ni 
são apresentados na Tabela 12. 
 
Tabela 12. Coeficiente de correlação linear entre as constantes de pseudo-segunda 
ordem e atributos selecionados dos solos. 
  𝑘2 𝑘0 
Cu 
MO 0,967* 0,995** 
CTC 0,972* 0,996** 
Argilominerais2:1 0,946ns 0,981* 
Gb -0,935ns -0,941ns 
Pb 
MO 0,541ns 0,985* 
CTC 0,561ns 0,988* 
Argilominerais 2:1 0,585ns 0,993** 
Gb -0,770ns -0,990* 
Ni 
MO 0,912ns 0,985* 
CTC 0,920ns 0,989* 
Argilominerais 2:1 0,888ns 0,979* 
Gb -0,915ns -0,976* 
* correlação significativa a 5% (bilateral) ** correlação significativa a 1% (bilateral) ns: não significativo 
pelo teste t. 
 
Para o Cu, a velocidade inicial de sorção (𝑘0) sugere uma adsorção inicial rápida, 
que pode ser atribuída a alta disponibilidade de sítios ativos, provenientes sobretudo da 
MO (r = 0,995, p>0,01), e em segundo lugar dos minerais de argila 2:1 (r = 0,981, 
p>0,05).  
No caso do Pb, o coeficiente de correlação linear altamente significativo entre a 
taxa inicial de sorção e o teor de argilominerais 2:1 (r = 0,993, p>0,01) evidencia que a 
vermiculita e/ou a esmectita exerceram maior peso na velocidade inicial de adsorção, 
seguido pelos níveis de material orgânico (r = 0,985, p>0,05). Apesar do sistema estudado 
ser heterogêneo, o valor elevado da taxa de adsorção em tempos iniciais encontrada está 
coerente com os resultados reportados por Liu et al. (2007). Os autores investigaram a 
cinética de adsorção de Pb à vermiculita isolada e verificaram que a concentração de Pb 
na solução de equilíbrio permanece constante após um curto intervalo de tempo, cerca de 
30 minutos de reação, sendo, portanto, um indicativo da rápida adsorção de Pb à minerais 
do tipo 2:1.  
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Para a cinética de adsorção de Ni, os mesmos atributos apresentaram correlação 
significativa com taxa inicial de sorção de pseudo-segunda ordem. Portanto, embora a 
adsorção de Ni seja governada pela quantidade de MO, conforme evidenciado na sessão 
anterior, os minerais 2:1 também fornecem sítios para adsorção desse metal. Por outro 
lado, a gibbsita (r = -0,990), atua diminuindo a velocidade da reação provavelmente por 
competir com os metais pelos sítios de adsorção da MO. 
 
5.4 ESTUDO DA TERMODINÂMICA DE ADSORÇÃO DE COBRE, CHUMBO 
E NÍQUEL 
 
Os gráficos de 𝑙𝑛𝑘𝑑 versus 1 𝑇⁄  construídos a partir dos resultados dos 
experimentos da termodinâmica de adsorção e utilizados para cálculo dos parâmetros 






Figura 21. Gráficos de 𝑙𝑛𝑘𝑑  versus 1 𝑇⁄  utilizados para o cálculo dos parâmetros termodinâmicos da adsorção de a) cobre, b) chumbo e c) níquel 
 
a b c 
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Os coeficientes de determinação calculados foram superiores a 0,97 e indicaram 
que o método utilizado é adequado para gerar dados termodinâmicos da adsorção de Cu, 
Pb e Ni nesses solos. Os valores de 𝑘𝑑 e os parâmetros termodinâmicos, energia de Gibbs 

















  25°C 35°C 45°C 55°C   25°C 35°C 45°C 55°C 
Cu 
LVw1 29,5 43,6 51,7 68,6 102,3 22,0 -8,5 -9,5 -10,5 -11,5 
LVw2 22,9 41,0 54,4 82,5 138,8 33,4 -7,9 -9,2 -10,6 -12,0 
GXbd 29,5 87,0 154,2 300,4 249,5 65,8 -8,5 -11,0 -13,5 -16,0 
OXs 91,8 143,2 170,8 231,8 118,9 24,1 -11,3 -12,5 -13,7 -14,9 
Pb 
LVw1 162,8 189,6 225,7 260,3 85,4 12,9 -12,6 -13,5 -14,3 -15,2 
LVw2 164,6 204,2 254,7 330,9 105,3 18,8 -12,6 -13,6 -14,7 -15,8 
GXbd 352,1 448,1 572,3 665,1 107,6 17,5 -14,5 -15,6 -16,7 -17,8 
OXs 1261,0 1684,1 2230,4 2668,8 128,6 20,6 -17,7 -19,0 -20,3 -21,5 
Ni 
LVw1 12,9 15,5 17,5 20,1 60,6 11,7 -6,4 -7,0 -7,6 -8,2 
LVw2 11,7 14,1 15,9 18,2 59,6 11,6 -6,1 -6,7 -7,3 -7,9 
GXbd 15,9 19,4 22,2 26,3 67,6 13,3 -6,9 -7,6 -8,2 -8,9 




O valor da constante de distribuição 𝑘𝑑 para os diferentes metais aumentou com 
a elevação da temperatura de 25 para 55° C em todos os solos da topossequência. Para o 
Cu, a temperatura mais elevada resultou em elevação da constante de distribuição em até 
10 vezes. Para o Pb e o Ni, houve um aumento de até aproximadamente 2 vezes. Assim, 
observa-se que a adsorção de Cu é mais sensível a variação na temperatura, sugerindo 
que o aquecimento provoque a interação com sítios de adsorção que, em temperaturas 
mais baixas, não estavam ocupados pelo Cu. De uma forma geral, em altas temperaturas, 
há um aumento na mobilidade dos íons metálicos e, além disso, é possível que as rupturas 
de ligação nos grupos funcionais da superfície dos coloides do solo aumentem o número 
de sítios de adsorção passíveis de serem ocupados pelo metal, levando a um aumento na 
sorção (Ugochukwu et al., 2013).  
Os valores de ∆𝐻° foram positivos e variaram de 22 a 65,8 kJ mol-1 para o Cu, de 
12,9 a 20,6 kJ mol-1 para o Pb e de 11,6 a 17,2 kJ mol-1 para o Ni, confirmando assim 
como verificado pelos valores de 𝑘𝑑, que a adsorção desses metais, na topossequência 
estudada, é um fenômeno endotérmico em que a espontaneidade é favorecida com o 
aumento da temperatura. Os valores de entalpia padrão calculados também indicam que 
as interações do Ni com a superfície do solo são mais fracas comparada ao Cu e Pb e 
seguem a mesma ordem Cu > Pb > Ni, do parâmetro 𝐾𝐿 de Langmuir relativo a força da 
ligação, determinado por meio das isotermas de adsorção.  
Antes de ocorrer a adsorção, o metal encontra-se solvatado por moléculas de água  
através de interações íon-dipolo e durante a adsorção o íon metálico provavelmente 
desloca algumas das moléculas de água de hidratação (Shaker e Albishri, 2014). A energia 
necessária para a desidratação excede a energia liberada na adsorção dos íons na 
superfície do solo, resultando em um processo de adsorção endotérmico (Khalili e Al-
Banna, 2015), o que explica os valores de ∆𝐻°>0. Com relação aos valores de ∆𝑆° todos 
foram positivos, refletindo a afinidade do metal pelos sítios de adsorção e aumento da 
desordem na interface sólido-solução durante a adsorção (Souza et al., 2012). A desordem 
do sistema aumenta, provavelmente, devido à dessolvatação (Liu and Lee, 2014) dos íons 
metálicos que apresentavam movimentos restritos impostos pelas moléculas de água (Cea 
et al., 2009), sugerindo mudanças estruturais no metal e na superfície do solo. Os valores 
indicam a importância da desidratação do íon metálico antes da complexação com a MO, 
por exemplo. A entropia de desidratação positiva compensa a entropia negativa resultante 
da complexação do metal aos sítios orgânicos. 
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Embora a quantidade adsorvida de Pb seja maior, a entropia superior observada 
para adsorção de Cu pode estar relacionada a formação de quelatos com grupos funcionais 
orgânicos, que resulta no deslocamento de várias moléculas de água dos sítios de 
coordenação do metal, de modo que a desordem do sistema aumenta. Essa possível 
formação de quelatos também é evidenciada pela formação de complexos mais estáveis 
entre Cu e os sítios de adsorção, evidenciado pelos valores da constante de Langmuir. 
Os valores negativos de ∆𝐺° encontrados em diferentes temperaturas indicam a 
natureza espontânea e favorável da adsorção de Cu, Pb e Ni pelos solos, nas condições 
avaliadas. Estes valores tornaram-se mais negativos com o aumento da temperatura, 
demonstrando que uma temperatura mais alta favorece a adsorção do metal e sugerem 
que as formas adsorvidas são mais estáveis do que aquelas em solução (Subbaiah 
Munagapati and Kim, 2017).  
No estudo da termodinâmica de adsorção de Pb, os solos LVw1 e LVw2 
apresentaram valores de energia de Gibbs bem próximos. Já para os solos OXs e GXbd 
foram superiores, sugerindo maior capacidade adsortiva do Pb e refletindo o papel 
fundamental primeiramente dos argilominerais 2:1 e, em segundo lugar da MO na 
adsorção de Pb. Resultado diferente foi reportado por Ugochukwu et al. (2013)  que 
avaliaram o efeito da temperatura na adsorção de Pb em solos com carga variável da 
China e  observaram que a adsorção de Pb foi espontânea e endotérmica apenas em baixas 
temperaturas (5-25°C), apresentando comportamento inverso com o aumento da 
temperatura.  
A energia de Gibbs encontrada para adsorção de Ni foi similar, em determinadas 
temperaturas, aos valores encontrados para solos Loess da China (Wang et al., 2015). Os 
valores são também comparáveis aos reportados por Baker e Khalili (2003), de -8,9 a -
11,9 kJ mol-1, referente à complexação de Ni em ácidos húmicos.  
De forma geral, a espontaneidade das reações de adsorção dos metais estudados 
nessa topossequência de solos segue a ordem: Pb>Cu>Ni. 
 
5.5 ADSORÇÃO EM SISTEMAS COMPETITIVOS 
 
Como o modelo de Freundlich apresentou bom ajuste aos resultados empíricos em 
sistemas contendo um único metal (r2>0,98), conforme já relatado, o modelo de 
Freundlich competitivo ou modelo SRS foi selecionado para avaliar a adsorção em 
sistemas contendo dois metais simultaneamente. As isotermas de adsorção ajustadas ao 
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modelo selecionado são mostradas nas Figuras 22 a 27. Para auxiliar a comparação, são 
apresentadas novamente as isotermas de cada metal em sistemas individuais, ajustadas ao 




Figura 22. Isotermas de Cu ajustada ao modelo de Feundlich e isotermas de Cu em sistema competitivo contendo Pb na concentração de 80 mg L-1, ajustada 






Figura 23. Isotermas de Cu ajustada ao modelo de Feundlich e isotermas de Cu em sistema competitivo contendo Ni na concentração de 80 mg L-1, ajustada 






Figura 24. Isotermas de Pb ajustada ao modelo de Feundlich e isotermas de Pb em sistema competitivo contendo Cu na concentração de 80 mg L-1, ajustada 






Figura 25. Isotermas de Pb ajustada ao modelo de Feundlich e isotermas de Pb em sistema competitivo contendo Ni na concentração de 80 mg L-1, ajustada 






Figura 26. Isotermas de Ni ajustada ao modelo de Feundlich e isotermas de Ni em sistema competitivo contendo Cu na concentração de 80 mg L-1, ajustada 






Figura 27. Isotermas de Ni ajustada ao modelo de Feundlich e isotermas de Ni em sistema competitivo contendo Pb na concentração de 80 mg L-1, ajustada 






As isotermas dos metais em sistemas competitivos apresentaram formato similar 
àquelas dos metais em sistema individual, sugerindo que não houve alteração significativa 
no mecanismo de adsorção nas condições de competição. No entanto, as quantidades 
adsorvidas foram sempre inferiores nos sistemas competitivos. Embora as isotermas 
mostrem uma redução na adsorção dos metais em toda a faixa de concentração, o efeito 
competitivo manifestou-se de forma mais acentuada sob concentrações elevadas, sendo 
que em concentrações mais baixas os efeitos não foram tão intensos, notadamente para 
os metais Cu e Pb. Saha et al. (2002), por exemplo, não encontraram evidências de 
competição entre metais em concentrações baixas e concluíram que nessa situação os 
metais interagem com sítios de adsorção específicos, sendo que em concentrações mais 
altas esses sítios se tornam menos específicos para um metal em particular, o que acaba 
por induzir uma redução na sorção de um determinado metal. 
 A Tabela 14 apresenta os valores de 𝐾𝐹 e 𝑛 do modelo competitivo de Freundlich 
(SRS) e o coeficiente de competição, 𝑎12, para adsorção competitiva de Cu, Pb e Ni. Para 
facilitar a comparação dos resultados em sistemas competitivos, também são mostrados 
os valores dos parâmetros de Freundlich obtidos a partir dos experimentos de adsorção 




Tabela 14. Parâmetros do modelo de Freundlich em sistemas não competitivos, parâmetros do modelo SRS e coeficientes de competição para 
adsorção de Cu, Pb e Ni em sistemas contendo dois metais. 
 Solos Freundlich em sistema não 
competitivo 
 Solos Freundlich em 
sistema competitivo 
   
  𝐾𝐹 (mg g
-1) 𝑛   𝐾𝐹 (mg g
-1) 𝑛 𝑎12 𝑟
2 
Cu LVw1 0,15±0,02 1,8±0,2 Cu+Pb80 LVw1 0,10±0,01 2,2±0,1 0,011 0,9945 
 LVw2 0,13±0,02 1,8±0,1  LVw2 0,11±0,01 2,4±0,1 0,010 0,9929 
 GXbd 0,35±0,1 2,4±0,1  GXbd 0,27±0,02 2,4±0,1 0,022 0,9930 
 OXs 0,68±0,1 2,5±0,1  OXs 0,58±0,06 2,5±0,2 0,026 0,9891 
    Cu+Ni80 LVw1 0,13±0,01 2,15±0,09 0,0037 0,9933 
     LVw2 0,12±0,01 2,2±0,1 0,0023 0,9920 
     GXbd 0,30±0,03 2,3±0,1 0,0032 0,9915 
     OXs 0,60±0,06 2,3±0,1 0,0008 0,9801 
Pb LVw1 0,83±0,09 2,4±0,1 Pb+Cu80 LVw1 0,55±0,04 2,30±0,07 0,022 0,9974 
 LVw2 0,96±0,05 2,50±0,07  LVw2 0,68±0,06 2,6±0,1 0,021 0,9949 
 GXbd 1,09±0,03 2,47±0,04  GXbd 0,8±0,1 2,3±0,1 0,034 0,9917 
 OXs 2,4±0,4 2,5±0,3  OXs 2,0±0,2 2,9±0,2 0,040 0,9911 
    Pb+Ni80 LVw1 0,74±0,04 2,34±0,01 0,0027 0,9965 
     LVw2 0,84±0,09 2,4±0,1 0,0015 0,9911 
     GXbd 0,94±0,07 2,3±0,1 0,0016 0,9959 
     OXs 2,2±0,1 2,5±0,1 0,0004 0,9924 
Ni LVw1 0,038±0,005 1,6±0,1 Ni+Cu80 LVw1 0,021±0,003 1,49±0,08 0,10 0,9947 
 LVw2 0,037±0,004 1,6±0,1  LVw2 0,030±0,002 1,60±0,05 0,10 0,9985 
 GXbd 0,060±0,007 1,7±0,1  GXbd 0,022±0,002 1,46±0,09 0,11 0,9969 
 OXs 0,077±0,009 1,7±0,1  OXs 0,027±0,001 1,39±0,01 0,12 0,9998 
    Ni+Pb80 LVw1 0,016±0,002 1,44±0,05 0,13 0,9972 
     LVw2 0,018±0,002 1,49±0,07 0,16 0,9956 
     GXbd 0,015±0,002 1,41±0,06 0,19 0,9964 





O ajuste dos dados a equação SRS foi satisfatório para descrever a adsorção 
competitiva de Cu, Pb e Ni na topossequência de solos, 𝑟2>0,98, reforçando a ideia de 
que a adsorção dos metais ocorre em multicamadas, em uma superfície heterogênea com 
sítios energéticos não-equivalentes. A heterogeneidade dos sítios de adsorção também 
pôde ser confirmada pelos valores de 𝑛. 
Os coeficientes de competição, 𝑎12, sugerem que em todos os sistemas estudados 
há inibição da adsorção de um determinado metal ao adicionar um segundo metal 
competitivo. Uma comparação entre seus valores mostra que o Ni é o metal que menos 
afeta a adsorção tanto de Cu (𝑎12= 0,0008-0,0037) quanto de Pb (𝑎12= 0,0004-0,0027). 
Por outro lado, os maiores valores observados de 𝑎12 para adsorção de Ni retratam a 
inibição da adsorção em situação de competição com Pb (𝑎12= 0,13-0,19) ou Cu (𝑎12= 
0,10-0,12). O efeito ainda mais pronunciado na presença do Pb confirma a elevada 
afinidade desse metal por diferentes sítios de adsorção do solo. Além disso, é possível 
observar que a adsorção de Pb é ligeiramente mais influenciada pela presença do Cu (𝑎12= 
0,021-0,040) do que a adsorção de Cu pela presença de Pb (𝑎12= 0,010-0,026).  
A capacidade adsortiva dos solos (𝐾𝐹) da equação SRS seguiu o mesmo padrão 
observado para a adsorção dos metais em sistema individual, seguindo, em todos os casos 
a ordem Pb>Cu>Ni. Entretanto, a adsorção simultânea de dois metais resultou em uma 
diminuição na capacidade adsortiva. O efeito atenuador do metal competidor no processo 
de adsorção, assim como demostrados pelo coeficiente de competição, também é 
evidenciado pela diminuição nos valores de 𝐾𝐹 em comparação ao sistema monometal e 
indica que a adsorção do metal em sistema individual é mais favorável que em sistemas 
competitivos. 
A redução na capacidade adsortiva dos solos ocorreu pois há sítios de adsorção 
comuns para ambos metais, provocando a competição entre eles pelos mesmos sítios. Por 
outro lado, a competição não acontece a ponto de um dos metais não apresentar qualquer 
capacidade de adsorção aos solos, isso porque nem todos os sítios de adsorção de Cu, Pb 
e Ni são os mesmos, ou seja, há sítios que são independentes e específicos a um 
determinado metal e, portanto, não são afetados pelas características do metal competitivo 
(Pierangeli et al., 2007; Wang et al., 2015a). 
A eficiência de um metal competidor, adicionado nos experimentos em 
concentração fixa, em inibir a adsorção de um determinado metal foi calculada também 
de acordo com a porcentagem de redução no valor de KF. O cálculo levou em 
consideração os valores dessa constante obtida por meio do ajuste dos dados ao modelo 
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de Freundlich em sistema contendo um único metal sendo seus valores em sistemas 
competitivos estimados pelo modelo SRS (Tabela 15). 
 
Tabela 15. Porcentagem de redução dos valores 𝐾𝐹. 
 Porcentagem de redução 
 Cu+Pb80 Cu+Ni80 Pb+Cu80 Pb+Ni80 Ni+Cu80 Ni+Pb80 
LVw1 33 13 34 11 44 57 
LVw2 18 10 29 12 18 51 
GXbd 23 15 27 13 63 75 
OXs 14 11 16 7 65 71 
 
Embora a competição tenha sido capaz de reduzir a sorção de todos metais, a 
magnitude desse efeito foi diferente para cada um deles e a porcentagem de redução nos 
valores do coeficiente de Freundlich não foi similar entre todos os metais (Tabela 15).  
Nota-se pelos valores de 𝐾𝐹 determinados que o Ni é o metal mais afetado pela 
presença de outros metais Tabela 15. Nesse caso, o efeito competitivo mais pronunciado 
foi observado nos solos da base da toposequência. De fato, as interações fracas e a menor 
proporção da adsorção de Ni aos solos, de acordo com os dados de adsorção em sistema 
individual, é um indicativo da possibilidade de troca por outros metais em sítios de 
adsorção não específicos (Srivastava et al., 2009).  
Enquanto que o valor determinado de 𝐾𝐹 para adsorção de Ni no sistema 
individual foi de 0,060 e 0,077 mg g-1 nos solos GXbd e OXs, respectivamente, os valores 
de 𝐾𝐹 encontrados para Ni+Pb80 nesses mesmos solos foram de 0,015 e 0,022 mg g
-1 
(Tabela 14). A porcentagem de redução dos valores de 𝐾𝐹 para esse metal chegou a 75% 
(GXbd) na presença de Pb e 65% (OXs) na presença de Cu. Uma explicação para o 
resultado encontrado nesses sistemas (Ni+Pb80) pode estar relacionada ao fato de que os 
teores de argilominerais 2:1 controlarem a adsorção de Pb, conforme demonstrado nos 
resultados dos experimentos em sistemas individuais. Portanto, é provável que ocorra a 
competição entre o Pb e o Ni, principalmente, pelos sítios de adsorção desse mineral, 
resultando na adsorção preferencial do Pb e na diminuição pronunciada nos valores de 
𝐾𝐹 do Ni. Além disso, a CMA do Pb quando estudado individualmente foi a maior entre 
os metais, demonstrando sua afinidade por diferentes tipos de sítios. 
No caso do sistema Ni+Cu80, a competição com o Cu, que possui elevada 
afinidade aos grupos funcionais orgânicos (Qin et al., 2004), é um fator que atenuador da 
adsorção de Ni, fato que pode ser constatado pela porcentagem de redução no valor 𝐾𝐹 
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para os solos com elevado teor de MO, no qual observou-se uma redução de 63% para o 
solo GXbd e de 65% para o solo OXs. 
Nos experimentos em que o Ni foi adicionado em concentração fixa, Cu+Ni80 e 
Pb+Ni80, observou-se que o Ni praticamente não afetou a adsorção tanto de Pb quanto 
de Cu. A sorção de Pb e Cu foi reduzida em até 13% e 15%, respectivamente. Esse 
comportamento deve ser atribuído a formação de complexos com alta constante de 
estabilidade ou interações eletrostáticas mais fortes de Pb e Cu com os componentes do 
solo. 
A porcentagem de redução maior para a adsorção de Pb+Cu80 comparado a 
Cu+Pb80, deve-se a elevada afinidade do Cu pelos sítios de adsorção da MO, que está de 
acordo com a ordem de eletronegatividade Cu>Pb e a maciez relativa de ambos metais. 
Uma possível explicação para a maior porcentagem de redução para o sistema de 
adsorção de Pb+Cu80 comparado a Cu+Pb80 pode ser encontrada por meio da teoria 
ácido-base de Pearson levando em conta uma abordagem que prevê a estabilidade dos 
complexos. De acordo com essa teoria, os ácidos e bases duros são espécies pequenas e 
pouco polarizáveis, enquanto os ácidos e bases macios tendem a ser grandes e mais 
polarizáveis. Ácidos e bases duras tendem a formar ligações entre si, assim como ácidos 
e bases macias (Atkins et al., 2010). Nesse sentido, os metais em estudo nesse trabalho 
são classificados como ácidos que estão na fronteira entre duros e macios e os valores 
relativos de “maciez” para cada um deles são, respectivamente, 2,89 (Cu2+) e 3,58 (Pb2+) 
(Misono et al., 1967). Portanto, entre eles, o Cu é o que está mais próximo da fronteira 
com os ácidos duros e o Pb apresenta o caráter mais macio. Como ácidos duros tendem a 
formar complexos mais estáveis com bases duras, a tendência é que, preferencialmente, 
o Cu forme ligações mais estáveis com os principais e preponderantes sítios de adsorção 
das substâncias húmicas (R-O-, R-COO-) (Komy et al., 2014) os quais exibem caráter 
relativamente mais duro. Apresentando dessa forma, uma preferência da adsorção do Cu 
em relação ao Pb quando presente simultaneamente nos solos.  
Além disso, no caso da ocorrência de adsorção química a eletronegatividade 
apresenta importância já que metais mais eletronegativos atraem os elétrons das bases de 
Lewis que atuam como doadoras de elétrons, formando ligações mais fortes. Como a 
eletronegatividade do Cu (1,9) é ligeiramente superior a do Pb (1,8), a tendência é que 
esse fator contribua, embora talvez em menor peso, para explicar a afinidade do Cu por 
alguns sítios (Pauling, 1960).  
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Essa maior porcentagem de redução de 𝐾𝐹 observada no sistema competitivo 
(Pb+Cu80) em relação ao sistema (Cu+Pb80), assim como os coeficientes de competição 
superiores para o primeiro pode inicialmente parecer um tanto contraditório, já que o Pb 
apresentou capacidade de adsorção superior tanto em sistemas individuais quanto 
competitivos. No entanto, esse resultado está de acordo com os fatores listados 
anteriormente (caráter duro/macio e eletronegatividade) e com os valores de 𝐾𝐿 
apresentados nas Tabelas 3 e 5, que revelam interações mais fortes do Cu com os 
constituintes desses solos, comparado aos demais metais. Isso resulta em processos de 
adsorção de maior energia para o Cu e na possibilidade da troca de Pb por Cu em alguns 
sítios que são ocupados pelo primeiro quando presente individualmente no sistema de 
adsorção. De acordo com essa hipótese, a elevada capacidade adsortiva do Pb deve-se a 
interação com alguns sítios específicos e por exemplo, a possível interação com grupos 
funcionais da MO contendo nitrogênio, normalmente encontrados em menor proporção 
(Schulten, 1998), os quais possuem caráter mais macio. 
Assim, o efeito competitivo e atenuador da adsorção de Cu, Pb e Ni em sistemas 
contendo mais de um metal indicam que quando presentes simultaneamente em solos da 
topossequência estudada, esses íons metálicos têm sua capacidade adsortiva diminuída e, 
consequentemente tornam-se mais disponíveis para plantas.  
Bem como para adsorção em sistemas individuais, avaliou-se os coeficientes de 
correlação de Pearson entre os atributos dos solos e o parâmetro 𝐾𝐹 da equação SRS 
Tabela 16. 
Tabela 16. Coeficientes de correlação linear ente atributos dos solos e o parâmetro 𝐾𝐹 do 
modelo SRS. 
Atributos 𝐾𝐹 
Cu+Pb80 Cu+Ni80 Pb+Cu80 Pb+Ni80 Ni+Cu80 Ni+Pb80 
pH 0,990* 0,984* 0,969* 0,959* 0,282ns 0,778ns 
MO 0,999** 0,998** 0,978* 0,968* 0,151ns 0769ns 
Ca2++Mg2+ 0,652ns 0,673ns 0,461ns 0,420ns -0,379ns 0,006ns 
CTC 0,997** 0,998** 0,975* 0,965* 0,129ns 0,763ns 
𝜎𝐻 0,841ns 0,863ns 0,714ns 0,685ns -0,380ns 0,318ns 
𝜎𝑂 0,933ns 0,944ns 0,825ns 0,799ns -0,105ns 0,472ns 
Fed -0,748ns -0,758ns -0,590ns -0,555ns 0,093ns -0,198ns 
Ald 0,879ns 0,871ns 0,956* 0,965ns 0,307ns 0,933ns 
Si (DCB) 0,823ns 0,836ns 0,675ns 0,642ns -0,144ns 0,277ns 
Gb -0,934ns -0,939ns -0,939ns -0,934 ns -0,008ns -0,765ns 
Ka -0,094ns 0,117ns -0,131ns 0,174 ns -0,928ns -0,538ns 
Argila 2:1 0,988* 0,986 * 0,991** 0,990** -0,187ns 0,823ns 




Os coeficientes de correlação linear positivos e significativos entre os valores de 
𝐾𝐹 para adsorção de Cu e Pb em sistemas competitivos, e os valores de pH, teor de MO, 
CTC e quantidade de argilominerais 2:1, sugerem que as mesmas características do solo 
que governam o comportamento desses metais quando presentes individualmente são 
responsáveis por controlar a adsorção competitiva. 
Assim, para adsorção competitiva de Cu, observou-se coeficiente de correlação 
linear maior e mais significativo entre o parâmetro 𝐾𝐹 e a quantidade de MO (r=0,999 e 
r=0,998, p>0,01). Enquanto para adsorção competitiva de Pb, esse mesmo parâmetro foi 
correlacionado mais significativamente aos teores de minerais do tipo 2:1 (r=0,991 e 
0,990, p>0,01). A principal diferença foi observada para os sistemas Ni+Cu80 e Ni+Pb80, 
nos quais não foi obteve-se qualquer correlação linear com os atributos avaliados. Esse 
resultado pode ser indicativo de que nesses sistemas o Ni é retido em sítios de diversos 








Os atributos físicos, químicos e mineralógicos influenciaram diretamente na 
capacidade dos solos em reter os metais Cu, Pb e Ni. As isotermas de adsorção de Cu, Pb 
e Ni apresentaram formato do tipo L, caracterizando afinidade do metal para adsorção em 
baixas concentrações. Os dados empíricos se ajustaram melhor ao modelo de Freundlich 
(r2>0,98), seguido do modelo de Langmuir. 
Os parâmetros relativos a capacidade adsortiva dos solos, 𝐾𝐹 e 𝑞𝑚, exibiram a 
seguinte tendência entre os metais: Pb>Cu>Ni, sugerindo maior seletividade do Cu e 
principalmente do Ni em relação as superfícies de interação. 
Os parâmetros 𝐾𝐹, 𝑞𝑚 e 𝑞𝑠 apresentaram correlação linear positiva e significativa 
com pH, MO e CTC dos solos para todos os metais. O teor de gibbsita foi linear e 
negativamente correlacionado ao parâmetro 𝑞𝑚. 
Foi possível concluir que, dentre os constituintes dos solos os argilominerais do 
tipo 2:1 e os grupos funcionais orgânicos, provavelmente associados às frações húmicas 
atuam como os principais sítios para a adsorção de Cu e Pb. Enquanto que, a adsorção de 
Ni é controlada pelos teores matéria orgânica. 
A velocidade de adsorção de Cu, Ni e Pb seguiu a cinética de pseudo-segunda 
ordem (r2>0,99), mostrando que a etapa limitante da velocidade da reação é a adsorção 
química envolvendo o compartilhamento de elétrons entre o metal e os sítios de adsorção 
dos solos da topossequência estudada.    
A constante de distribuição de Cu, Pb e Ni aumentou com a elevação da 
temperatura. O processo de adsorção desses metais, na topossequência de solos, é 
endotérmico (∆𝐻°>0), espontâneo (∆𝐺°<0) e ocorre com o aumento na desordem do 
sistema durante a adsorção ((∆𝐺°>0). 
O modelo SRS mostrou-se adequado para explicar os dados em sistemas 
competitivos, r2>0,98. Os coeficientes de competição 𝑎12 indicaram que a adsorção 
simultânea de dois metais inibe a adsorção de um determinado metal haja vista que eles 
passam a competir por alguns sítios de adsorção comuns a ambas espécies. Os valores de 
𝐾𝐹 para adsorção em sistemas competitivos foram sempre inferiores às observadas em 
sistemas individuais. 
O Ni apresentou efeito inibidor mais pronunciado em sistemas contendo Cu ou Pb 
como metais competidores. Para adsorção em sistemas contendo Cu e Pb 
simultaneamente, observou-se a maior porcentagem de redução na capacidade adsortiva 
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do Pb, do que de Cu. Os resultados sugeriram que, embora o Pb seja retido em maior 
quantidade, as fracas interações entre este e os sítios de adsorção possibilita a sua troca 
pelo Cu. 
Por fim, os resultados indicam que nos solos OXs e GXbd, quando analisados 
individualmente, o efeito pronunciado dos mecanismos de retenção pode restringir a 
biodisponibilidade e impedir o movimento dos MPTs para águas subterrâneas. Por outro 
lado, a possibilidade de contaminação ambiental é maior nos Latossolos, já que a menor 
capacidade de retenção, principalmente em situações em que há presença de mais de um 
metal, sugerem tendência de maior perda dos MPTs ao longo do tempo. Além disso, como 
estão localizados no topo da topossequência, eventualmente, em situações de 
contaminação, há possibilidade de transporte dos MPTs para solos localizados em 
altitudes mais baixas, seja por escoamento superficial ou ainda subterrâneo. Dessa forma, 
considerando que o Gleissolo e Organossolo apresentam elevada capacidade adsortiva, 
um eventual aporte de metais nos Latossolos, pode contribuir para um aumento nos teores 
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Figura 28. Difratograma de raios-X do solo LVw1 com diferentes tratamentos. Onde: Ka 

















Figura 31. Difratograma de raios-X do solo OXs com diferentes tratamentos. 
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